Toxicidad del cromo trivalente sobre el alga verde dictyosphaerium chlorelloides y su adaptación a ambientes acuáticos altamente contaminados con este estado de oxidación del metal pesado by Pereira Martín, María
UNIVERSIDAD COMPLUTENSE DE MADRID 
 
FACULTAD DE VETERINARIA 
 





TESIS DOCTORAL   
 
 
Toxicidad del cromo trivalente sobre el alga verde dictyosphaerium 
chlorelloides y su adaptación a ambientes acuáticos altamente 



















  © María Pereira Martín, 2012 
TOXICIDAD DEL CROMO TRIVALENTE 
SOBRE EL ALGA VERDE 
DICTYOSPHAERIUM CHLORELLOIDES 
Y SU ADAPTACIÓN A AMBIENTES 
ACUÁTICOS ALTAMENTE CONTAMINADOS 
CON ESTE ESTADO DE OXIDACIÓN DEL 
 

















Facultad de Veterinaria 
Dpto. Toxicología y Farmacología 
 




 UNIVERSIDAD COMPLUTENSE DE MADRID 
Facultad de Veterinaria 





TOXICIDAD DEL CROMO TRIVALENTE SOBRE EL 
ALGA VERDE DICTYOSPHAERIUM CHLORELLOIDES 
Y SU ADAPTACIÓN A AMBIENTES ACUÁTICOS 
ALTAMENTE CONTAMINADOS CON ESTE ESTADO 
DE OXIDACIÓN DEL METAL 
Memoria presentada por: 
María Pereira Martín 
Licenciada en Veterinaria 
 
Bajo la dirección de: 
Dr. Sebastián Sánchez-Fortún Rodríguez 
 
para optar al grado de Doctor en Veterinaria 










El Dr. Sebastián Sánchez-Fortún Rodríguez, Profesor Titular del Departamento 
de Toxicología y Farmacología, de la Facultad de Veterinaria de la Universidad 
Complutense de Madrid, 
INFORMA 
Que el trabajo de Tesis titulado “Toxicidad del cromo trivalente sobre el alga 
verde Dictyosphaerium chlorelloides y su adaptación a ambientes acuáticos altamente 
contaminados con este estado de oxidación del metal” ha sido realizado en el 
Departamento de Toxicología y Farmacología bajo su dirección. 







Fdo.:  Dr. Sebastián Sánchez-Fortún Rodríguez 
 Profesor Titular de Universidad 
 Dpto. Toxicología y Farmacología 
 Facultad de Veterinaria 









 En primer lugar, agradecer a la Universidad Complutense de Madrid la 
posibilidad que me ha brindado de estudiar en la Facultad de Veterinaria, donde he 
recibido la formación y experiencia de su Equipo Docente, necesarias para llegar hasta 
este punto. 
También agradecer al Dpto. de Toxicología y Farmacología de la Facultad de 
Veterinaria, y en especial al Dr. Sebastián Sánchez-Fortún, la paciencia y dedicación a 
la hora de ir perfilando esta Tesis hasta lo que es ahora. 
A Ñita, compañera de laboratorio, de publicaciones y de mucho más que pipetas 
Pasteur. 
 
Este documento no sería posible sin la colaboración del Dpto. de Producción, área de 
Genética, especialmente al Dr. Eduardo Costas y la Dra. Victoria López Rodas, gracias 
a los cuales pude acceder a su magnífica colección de algas. 
 
Tampoco estarían completos estos agradecimientos sin la presencia del personal del  
ICTS-Centro Nacional de Microscopía Electrónica Luis Bru, en especial a Ana 
Vicente y Agustín Fernández, tanto por la preparación de las muestras como en su 
observación a través de los equipos que nos fueron facilitados. 
 
Mención especial al Dr. José María Alunda, Catedrático del Dpto. de Sanidad Animal 
de la Facultad de Veterinaria, y a su equipo, por su asesoramiento científico en el 
estudio de las proteínas.  
Con relación a ese mismo apartado, he de agradecer al Dr. Ernesto García López, de 
Grupo de Genética Bacteriana del Dpto. de Microbiología Molecular y Biología de las 
Infecciones, del Centro de Investigaciones Biológicas-CSIC, no sólo por abrirnos la 
puerta a sus instalaciones, sino también por facilitarnos el entendimiento de la 
Proteómica, sin la cual no habríamos llegado a realizar muchas de las hipótesis que se 















1. INTRODUCCIÓN Pág. 7 
 1.1. Cromo Pág. 8 
  1.1.1. Identidad, Producción y Usos Pág. 8 
  1.1.2. Incorporación del Cromo en el Medio Ambiente Pág. 9 
  1.1.3. Destino Medioambiental del Cromo Pág. 11 
  1.1.4. Impacto del Cromo en el Medio Acuático Pág. 13 
  1.1.5. Recuperación y Reciclaje del Cromo Pág. 15 
  1.1.6. Tratamiento Utilizados para la Eliminación de Cromo Pág. 16 
 1.2. Importancia del Cr(III) en Toxicidad Acuática Pág. 18 
 1.3. Detoxicación de Metales Pesados en Algas Verdes Pág. 22 
  1.3.1. Características generales de las Metalotioneínas III (MtIII) Pág. 24 
   
1.3.1.1. Estructura general de las MtIII Pág. 24 
   
1.3.1.2. Identificación Génica de la Fitoquelatina Sintasa Pág. 25 
   
1.3.1.3. Biosíntesis y Regulación de las MtIII Pág. 25 
   
1.3.1.4. Iones Sulfuro y Función en MtIII Pág. 26 
   
1.3.1.5. Secuestro y compartimentación vacuolar Pág. 27 
 1.4. Metalotioneínas tipo (MtIII) en Algas Pág. 29 
  1.4.1. Síntesis Pág. 29 
  1.4.2. Función Fisiológica e Importancia Ecológica Pág. 29 
  1.4.3. Iones Sulfuro Pág. 30 
  1.4.4. Secuestro Vacuolar Pág. 31 
  1.4.5. Secuestro en Cloroplastos y Mitocondrias Pág. 32 
  1.4.6. Tamaño de la cadena de las MtIII Pág. 33 
  1.4.7. MtIIIs y otros Mecanismos Relacionados con la 
Desintoxicación de Metales Pesados 
Pág. 33 
  1.4.8. Genómica funcional del estrés por metales pesados en algas Pág. 35 
 
       1.4.8.1. Genes que Codifican Metalotioneínas en Algas Pág. 36 
 1.5. Eliminación de Metales Pesados por Microalgas Pág. 37 
  




1.5.2. Capacidad de Diferentes Especies de Microalgas para 
Eliminar Metales Pesados 
Pág. 39 




 1.6.1. Secuenciación de novo de Péptidos y Proteínas por 
Espectrometría de Masas 
Pág. 39 
 
 1.6.2. Secuenciación Peptídica Pág. 41 
 
 1.6.3. Derivación y Etiquetado Pág. 42 
 
 1.6.4. Precisión de Masa Pág. 43 
 
 1.6.5. Diferenciación Proteica a partir de la Secuencia Peptídica Pág. 44 
 
 1.6.6. Secuenciación “Top-Down” Pág. 45 
 
 1.6.7. Análisis e Interpretación de los Datos Pág. 45 
 1.7. Estrés Medioambiental y Proteómica Pág. 46 
 
 1.7.1. 













Resultados obtenidos con la Proteómica a Nivel 
Medioambiental 
Pág. 52 
2. OBJETIVOS Pág. 56 
3. MATERIAL Y MÉTODOS Pág. 58 
 3.1. Principio Químico Pág. 59 
 3.2. Material Biológico Pág. 59 
  3.2.1. Dictyosphaerium chlorelloides Pág. 59 
 3.3. Medio de Cultivo de Dictyosphaerium chlorelloides Pág. 60 
 3.4. Obtención y Mantenimiento de las Poblaciones Pág. 61 
 3.5. Ensayos de Toxicidad del Cr(III) Pág. 62 
  3.5.1. Inhibición del Crecimiento Poblacional Pág. 62 
  3.5.2. Determinación de Rendimiento Cuántico Fotosintético (ΦPSII) Pág. 63 
  3.5.3. Determinación del Balance de Oxígeno Pág. 63 
 3.6. Obtención de Células de D. chlorelloides Tolerantes a Cr(III) Pág. 65 
 3.7. Estudio Ultramicroscópico Celular Pág. 66 
  3.7.1. Preparación de las Muestras para Microscopía Electrónica Pág. 66 
   3.7.1.1. Fijación Pág. 66 
   3.7.1.2. Deshidratación Pág. 67 
   3.7.1.3. Post-fijación Pág. 68 
   3.7.1.4. Punto crítico y recubrimiento metálico Pág. 69 
vi 
 
   3.7.1.5. Inclusión Pág. 70 
  3.7.2. Microscopios Electrónicos Utilizados para el análisis Pág. 71 
 3.8. Análisis Proteómico Pág. 72 
  3.8.1. Preparación de las Muestras para el Análisis de Proteínas Pág. 72 
  3.8.2. Electroforesis SDS-PAGE Pág. 73 
  3.8.3. Identificación de Proteínas por Espectrometría de Masas Pág. 75 
   3.8.3.1. 
Identificación de proteínas mediante huella peptídica 
y fragmentación de péptidos mediante espectrometría 
de masas (MALDI-TOF/TOF). 
Pág. 75 
 3.9. Análisis Estadístico de los Resultados Pág.77 
4. RESULTADOS Pág. 80 
 4.1. Ensayos de Toxicidad Aguda Pág. 81 
 4.2. Dictyosphaerium chlorelloides tolerante a Cr(III) Pág. 84 
  4.2.1. Estudio Morfológico Pág. 85 
   4.2.1.1. Resultados Obtenidos por Microscopía Electrónica 
de Barrido (SEM) Pág. 86 
   4.2.1.2. Resultados Obtenidos por Microscopía Electrónica 
de Transmisión (TEM) Pág. 85 
   4.2.1.3. Acúmulo de Cromo Celular por Energía Dispersiva 
de Rayos X (EDX) Pág. 88 
  4.2.2. Estudio Proteico Pág. 91 
   4.2.2.1. 
Diferenciación proteica por Electroforesis SDS-
PAGE 
Pág. 91 
   4.2.2.2. 
Identificación de Proteínas mediante Huella 
Peptídica y Fragmentación de Péptidos mediante 
Espectrometría de Masas 
Pág. 92 
    4.2.2.2.1. Banda proteica de 23,052 KDa Pág. 92 
    4.2.2.2.2. Banda proteica de 153,793 KDa Pág. 99 
  
 
 4.2.2.2.3. Identificación Proteica a partir de Bases 
de Datos 
Pág. 106 
5. DISCUSIÓN Pág. 107 
 5.1. Análisis Toxicológico Pág. 108 
 5.2. Análisis Ultraestructural Pág. 109 
 5.3. Análisis Proteómico Pág. 111 
6. CONCLUSIONES Pág. 115 























1.1.1. Identidad, Producción y Usos 
 
El cromo (Cr), con número atómico 24 y peso atómico relativo de 52.0, 
pertenece al grupo VIB de la tabla periódica. El cromo elemental es un metal gris, 
brillante que es extremadamente resistente a los agentes corrosivos ordinarios. A pesar 
de haber sido identificados más de 40 minerales que contienen cromo, y de ser el 
séptimo elemento más abundante en la Tierra, está normalmente presente sólo en 
pequeñas cantidades (es decir, <1000 µg/g) en la corteza terrestre. Casi todas las 
formas de cromo de la corteza terrestre aparecen en estado de oxidación trivalente en 
cromita mineral más importante (FeCr2O4). Aunque el cromo puede existir en nueve 
estados de oxidación diferentes, a partir de (II) a (VI), sólo el cromo (III) y (VI) son 
comunes en ambientes naturales. 
La capacidad mundial de obtención de mineral de cromita, así como la 
producción de ferrocromo, cromo metálico, productos químicos de cromo y acero 
inoxidable, junto con su consumo aparente en 2008 (Fuente: Index Mundi), se incluye 
en la Tabla 1.1.1-1. 
 
Mineral Ferrocromo Metal Químicos Acero inox. Consumo 
(miles de m3 que contienen cromo) 
6.950 4.780 43 272 5.210 6.149 
 
Tabla 1.1.1-1. Obtención y utilización mundial de cromo en 2008. 
 
El ferrocromo es una aleación utilizada en la producción de acero inoxidable y 
resistente al calor, utilizado en ambientes corrosivos como el procesamiento de 
petroquímicos, entornos de alta temperatura (turbinas y calderas) y en bienes de 
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consumo tales como los cubiertas y decoración (Phillips, 1988). Aleaciones de cobre-
cromo se utilizan en aplicaciones eléctricas que requieren alta resistencia y buena 
conductividad, mientras que el cobre-níquel-cromo se aplica en aleaciones utilizadas 
en equipos marinos que requieren alta resistencia a la corrosión (Nriagu, 1988). La 
industria del automóvil es un importante usuario de las aleaciones de cromo en forma 
de componentes de acero inoxidable, convertidores catalíticos, adornos cromados, y 
para el control de otros sistemas de decoración. Existen superaleaciones que contienen 
cromo, con alta resistencia al calor, y que se utilizan en motores de aviones y equipos 
aeroespaciales (Nriagu, 1988). 
 
1.1.2. Incorporación del Cromo en el Medio Ambiente 
 
El cromo se encuentra, relativamente inerte como Cr(III) en las fases sólidas, y 
se libera al el medio acuático en cantidades limitadas por acciones climáticas y de 
erosión. Las emisiones atmosféricas de cromo a partir de fuentes naturales vienen 
derivadas del elemento en suspensión, ya que el polvo transportado por el viento es la 
principal fuente natural de cromo en la atmósfera de la Tierra (Nriagu, 1990). La 
erosión eólica de los suelos puede ser una fuente natural importante de aire con cromo. 
Aunque la mayoría de cromo liberado de fuentes naturales es, probablemente, en la 
forma trivalente, tanto el Cr(III) como el Cr(VI) pueden estar presente en los desechos 
antropogénicos liberados al medio ambiente. 
Se estima que cada país desarrollado puede liberar alrededor de 84 toneladas 
anuales de cromo (incluyendo tanto las formas tri cromo hexavalente) a la atmósfera 
provenientes de fuentes antropogénicas. De ellas, aproximadamente un 54% son 
atribuibles a la combustión de elementos fósiles, un 29% para diversos procesos 
industriales (producción de hierro y acero, procesamiento de refractarios y productos 
químicos, etc.), y un 12% a actividades relacionadas con el transporte, tales como la 
combustión de vehículos de motor. Las fuentes secundarias incluyen el desgaste de los 
neumáticos y pastillas de freno, uso de convertidores catalíticos de automóviles 
basados en cromo, o la liberación de polvo cromado utilizado en los toners de 
fotocopiadoras (ATSDR, 1988). 
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La información disponible es insuficiente para permitir un inventario completo 
acerca de la carga de cromo presente en aguas superficiales. Sin embargo, dado que el 
cromo se utiliza en una amplia variedad de productos manufacturados, lo más probable 
es que penetre al medio ambiente acuático a partir de muy diversas fuentes 
industriales. Según los datos disponibles en países con alto consumo de cromo, como 
por ejemplo Canadá, por lo menos 27 toneladas de cromo se vierten anualmente, en 
forma de vertido líquido, a partir de fundiciones, refinerías y plantas de acabado de 
metales básicos (MacLatchy, 1992). 
Debido a la gran cantidad de pequeñas industrias que utilizan cantidades de 
cromo, resulta importante tener en cuenta que el cromo también puede ser descargado 
a las plantas de tratamiento de aguas residuales. En un estudio realizado en Ontario 
(Canadá), implicando un total de 37 plantas de tratamiento, las concentraciones medias 
geométricas de cromo en las aguas residuales que entraban en dichas plantas fue de  51 
ug/L (MOE, 1988). Niveles similares de cromo se han encontrado en aguas residuales 
de otros municipios (Nielsen y Hrudey, 1983; Rao y Viraraghavan, 1992).  
Otras fuentes potencialmente significativas de cromo en el medio acuático 
incluyen las descargas de las industrias de curtido de cuero, escorrentías de aguas 
pluviales, a partir de efluentes las plantas de celulosa y papel, o los vertidos de 
instalaciones térmicas (Ontario Hydro, 1992). 
El contenido de cromo de los residuos domésticos europeos por lo general están 
en el rango de 50-100 mg/g (Rousseaux et al., 1989). Según estos datos, la eliminación 
anual de cromo de por esta vía podría ser estimada en 600-1.200 Tm. Asumiendo una 
eficiencia de remoción de tratamiento de más del 80%, la mayoría del cromo que entra 
en las aguas residuales municipales cada año se retira unido al lodo, con el 
consiguiente peligro al ser éste utilizado para prácticas agrícolas (Webber y Shamess, 
1987). 
Finalmente, la manipulación y almacenamiento de productos químicos  para 
conservación de la madera que contienen cromo pueden inducir a la transferencia de 
grandes cantidades de cromo hexavalente a suelos (Bamwoya et al., 1991). El desgaste 
de la madera tratada expuesta a la lluvia ácida también puede liberar cromo a los 
suelos (Warner y Solomon, 1990). Escasa información existe acerca de las 
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concentraciones de cromo en lixiviados, pero algunos estudios indican que las 
concentraciones de Cr(VI) en éstos podrían superar los 120 mg/L (MOE, 1991) 
 
1.1.3. Destino Medioambiental del Cromo 
 
El destino de cromo vertido en el medio ambiente puede variar dependiendo de 
su forma química (Murray et al., 1983; Campbell y Yeats, 1984). El cromo trivalente 
tiende a estar asociado con fases sólidas relativamente inertes, y por lo tanto puede 
acumularse y persistir en sedimentos y suelos, pero la disponibilidad para su absorción 
por la biota puede ser limitada. Los resultados de estudios recientes indican que las 
formas lábiles de Cr(III) pueden ser oxidadas fotoquímicamente a Cr(VI) en aguas 
superficiales aeróbicas. La mayoría de las formas de Cr(VI) son muy solubles y no son 
fácilmente adsorbidas en la materia particulada. El cromo hexavalente puede persistir 
en  su forma biodisponible en la aguas superficiales y aguas aeróbicas, pero se reduce a 
formas menos móviles de Cr(III) cuando se encuentra en condiciones anaeróbicas. 
El cromo es liberado a la atmósfera principalmente en forma de partículas. 
Aunque se sabe poco acerca de la forma química del cromo en el aire, los óxidos de 
Cr(III) se espera aparezcan fruto de la combustión de combustibles fósiles y plantas de 
procesamiento del mineral, mientras que el Cr(VI) deberían estar presentes en la 
fabricación de cromato y en plantas de procesamiento. Si bien no se ha identificado la 
especiación de cromo en el aire, se cree que el cromo hexavalente constituye el 3-8% 
del cromo total en aire (California Air Resources Board, 1985). Ya que el cromo en el 
aire se asocia principalmente con las fases de partículas en suspensión (Davidson y 
Wu, 1989), se elimina de la atmósfera principalmente por medio de las precipitaciones 
húmedas. El tiempo de residencia de cromo en la atmósfera se estima en menos de 14 
días (Nriagu et al., 1988). 
El Cr(III) forma óxidos altamente insolubles, hidróxidos y fosfatos, y es 
adsorbido por las partículas en suspensión. En disolución, el Cr (III) se elimina 
rápidamente de la superficie de las aguas por sedimentación de las partículas (Cranston 
y Murray, 1978). Sin embargo, el Cr(III) también puede formar complejos estables con 
muchos ligandos disueltos o en forma coloidal, orgánicos e inorgánicos. Estos 
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complejos Cr(III) son relativamente poco afectados por la adsorción y las reacciones 
de precipitación, y por lo tanto pueden permanecer en la columna de agua 
(Masscheleyn et al., 1992). Estudios realizados por Johnson et al. (1992) indican que, 
en el agua anóxica profunda coloidal, el Cr(III) puede ser la especie dominante de 
cromo. Aunque hay algunos oxidantes capaces de convertir Cr(III) a Cr(VI), la cinética 
de la oxidación es normalmente muy lenta, si bien se ha sugerido que las forma lábiles 
(incluyendo disuelta y coloidal) de Cr (III) se pueden convertir en Cr(VI) con relativa 
rapidez por  medio de potentes oxidantes, tales como el H2O2, que se producen en las 
aguas superficiales fotoquímicamente aeróbicas (Pettine y Millero, 1990; Pettine et al., 
1991 y 1992; Nriagu et al., 1993). 
Debido a su asociación con las fases de partículas en suspensión, una gran 
proporción del Cr(III) presente en aguas superficiales se transfiere a los sedimentos. 
Sin embargo, en los sedimentos aeróbicos el Cr(III) puede ser oxidado por óxidos de 
manganeso e hidróxidos presentes en la interfase agua-sedimento (Saleh et al., 1989; 
Bartlett y James, 1988), y se ha sugerido que como resultado de ello, el Cr(VI ) puede 
ser liberado al medio acuático (Gaillard et al., 1986). 
En contraste con el Cr(III), el Cr(VI) no es fácilmente absorbido en aguas de 
superficie, ya que la mayoría de sus sales son solubles. Gran parte del Cr(VI) aparece 
en las aguas superficiales aeróbicas en forma de hidrocromato o cromato, y en formas 
iónicas dicromato (Rai et al., 1989). Sin embargo, el Cr(VI) disuelto se puede 
convertir a Cr (III) por un grupo de agentes reductores tales como S2-, Fe(II), ácido 
fúlvico, compuestos orgánicos de bajo peso molecular y por proteínas, por lo que es 
removido de la solución, sobre todo en aguas más profundas anaeróbicas (Nriagu et 
al., 1993). La efectividad de estos agentes reductores varía con el pH, condiciones 
redox, y las concentraciones de cromo total (Nriagu et al., 1993). Una pequeña 
cantidad de Cr(VI) también puede ser absorbido por el plancton y lanzado como 
Cr(III) a mayores profundidades, donde el oxígeno está muy reducido (Beaubien, 
1993). 
Aunque el cromo natural está presente como formas relativamente inertes de Cr 
(III) en la mayoría de los suelos, con el tiempo el Cr(III) puede ser movilizado por 
lixiviación ácida (Bartlett y James, 1988). El cromo (III) puede ser oxidado a Cr(IV) 
por los óxidos de manganeso presentes en los suelos, pero sólo un pequeño porcentaje 
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del Cr(III) en el suelo suele estar presente en forma oxidable (Bartlett y James, 1988). 
La oxidación de Cr(III) a Cr(VI) se facilita por la presencia de humedad y pequeñas 
cantidades de materia orgánica, y se puede mejorar en los suelos superficiales 
mediante elevadas temperaturas, por ejemplo las creadas en incendios forestales (Cary, 
1982). 
El cromo (VI) que se añade o se forma en suelos puede ser eliminado de la 
solución mediante la absorción por organismos vivos, lixiviación, adsorción, o 
reducción, a formas Cr(III) relativamente inmóviles (Bartlett y James, 1988). En 
general, la reducción se ve favorecida en suelos anaeróbicos (por ejemplo, anegados o 
de gran riqueza orgánica) o ácidos (Bartlett y James, 1988; Masscheleyn et al., 1992). 
La adsorción se espera que sea más eficaz en suelos neutros a ligeramente ácidos, 
especialmente aquellos que contienen cantidades grandes de óxidos de hierro (Rai et 
al., 1989). La adsorción de Cr(VI) puede reducirse o inhibirse completamente por 
reducción a Cr(III), o con el aumento del pH del suelo (encalado, adición de 
fertilizantes de fosfato), dando lugar probablemente a una removilización de Cr(VI) 
adsorbido (Bartlett y James, 1988). 
En general, el Cr(VI) se absorbe a nivel celular más fácilmente que el Cr(III) 
(Nieboer y Jusys, 1988). El cromo es fácilmente acumulado por la biota acuática 
(NAS, 1974; Jackson, 1988; Havas y Hutchinson, 1987), aplicando factores de 
corrección entre 100 y 1000 para expresar el riesgo de bioconcentración (CCREM, 
1987). El cromo no sufre, sin embargo, un fenómeno de biomagnificación en las 
cadenas tróficas, ya sean acuáticas o terrestres (Mance, 1987; Outridge y 
Scheuhammer, 1993). En la mayoría de los organismos, el Cr(VI) se reduce a Cr(III), 
forma que comúnmente es encontrada en proteínas, enzimas y nucleótidos (Nieboer y 
Jusys, 1988). 
 
1.1.4. Impacto del Cromo en el Medio Acuático 
 
Todos los sectores de nuestra sociedad generan residuos: industria, agricultura, 
minería, energía, transporte, construcción, consumidores etc., y éstos contienen 
contaminantes que son eliminados en forma de materiales como tal, como productos 
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derivados de su traamiento, o directamente como sustancias químicas. La 
contaminación aparece como consecuencia de la liberación de estos contaminantes 
más allá de la capacidad de asimilación del medio ambiente. Los residuos industriales 
se generan a partir de diferentes procesos y la cantidad y toxicidad de los residuos 
liberados varía de acuerdo con sus propios procesos industriales específicos (Shen, 
1999). 
El cromo, a altas concentraciones, se comporta como tóxico, mutagénico, 
teratógeno y carcinogénico. El cromo existe en los estados de oxidación de +2, +3 y 
+6. El estado de oxidación trivalente es la forma más estable de cromo, es esencial 
para los mamíferos a concentraciones traza y relativamente inmóvil en los sistemas 
acuáticos, debido a su baja solubilidad en agua. El cromo hexavalente es mucho más 
tóxico para la mayoría de las plantas, animales y bacterias que habitan ambientes 
acuáticos. La mayoría de los microorganismos son sensibles al efecto tóxico del 
Cr(VI), pero algunos grupos poseen mecanismos de resistencia para tolerar altos 
niveles de este elemento. En las aguas naturales persisten dos estados de oxidación 
estables de cromo (III y VI), ambos con alta biodisponibilidad y ejerciendo efecto 
tóxicos, siendo el Cr(VI) más soluble en agua, con mayor grado de toxicidad, y 
actuando como un fuerte agente oxidante que causa graves daños a las membranas 
celulares (Marchese et al., 2008). 
La contaminación de cromo en todo el mundo ha surgido principalmente de la 
práctica común de eliminación de residuos de diferentes industrias con la forma 
dominante de Cr(III) termodinámicamente estable. Sin embargo, la reciente detección 
de niveles tóxicos significativos de Cr(VI) en aguas superficiales y subterráneas en 
diferentes partes del mundo plantean cuestiones críticas relacionadas con la 
disposición actual de los residuos que contienen cromo. A pesar de la estabilidad 
termodinámica de Cr(III), la presencia de ciertos minerales naturales, en especial los 
óxidos de MnO2, puede aumentar la oxidación de Cr(III) a Cr(VI) en el 
medioambiente. Este factor es de interés público, porque a un pH elevado, Cr(VI) es 
biodisponible, siendo esta forma muy móvil y por lo tanto, representa el mayor riesgo 
de contaminación de las aguas (Avudainayagam et al. 2003). 
Actividades industriales como galvanoplastia, limpieza de metales, procesos de 
tinciones, cementeras o curtido del cuero son los principales sectores que desempeñan 
  
15 
un importante papel en la liberación de cromo al medioambiente. Un estudio indicó 
que el efecto tóxico de este elemento puede ser variable, dependiendo de las especies 
involucradas, y así, efluentes industriales presentaron un ratio de movilización menor a 
5 (potencialmente tóxico) en determinadas plantas, mientras que dicho ratio 
sobrepasaba el nivel 5 en otras, catalogadas como malas hierbas, que presentaban un 
excelente aspecto en la etapa de floración temprana (Kisku et al., 1999). Estos 
resultados hicieron que diferentes autores estudiaran el fenómeno acumulativo del 
cromo en la cadena trófica, y así, Marchese et al., (2008), estudiando cuatro plantas de 
agua dulce, almenas, cangrejos y peces, encontraron unos preocupantes niveles de de 
cromo y demostraron su alto potencial de acumulación. Esto indicaba claramente un 
problema para los seres humanos, que se encuentran en la parte superior de la cadena 
alimentaria. 
 
1.1.5. Recuperación y Reciclaje del Cromo 
 
Como norma general, en muchos procesos industriales en los que se utiliza 
cromo, sólo un 60-70% del total empleado es realmente usado, mientras que el resto 
permanece  en el sistemas y, en el mejor de los casos, es enviado a una planta para 
tratamiento de aguas residuales. Este uso ineficiente del cromo y su liberación al 
medio ambiente tiene que ser compensado mediante el diseño de una buena 
recuperación y reciclaje (Cassano et al., 2007). 
Varias técnicas de recuperación, tales como la precipitación química, paso de 
membrana, adsorción, redox o intercambio iónico se han propuesto para este fin. 
Distintos estudios han demostrado que la combinación de nanofiltración (NF) y 
ósmosis inversa (OI) puede proporcionar una mejor recuperación del cromo que no ha 
reaccionado en el proceso tecnológico. Sin embargo, esta técnica precisa una alta 
demanda biológica de oxígeno (DBO) que puede ocasionar un fallo, temporal o 
permanente, en las siguientes partes del sistema (Cassano et al., 2007). 
En la práctica, hay dos metodologías de reciclaje del cromo, una de forma 
directa y otra de forma indirecta. El reciclaje directo implica la recuperación sobre el 
elemento industrial para ser reutilizado de nuevo, mientras que el reciclaje indirecto 
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lleva consigo la precipitación y separación del cromo, para posteriormente volver a 
disolver en medio ácido para su reutilización. La eficacia de ambos métodos puede ser 
muy alta (más del 90%), dependiendo de la eficacia del proceso de recolección y la 
técnica de reciclaje/reutilización. De los dos enfoques, la recuperación del cromo que 
se utiliza más ampliamente es la precipitación, pero sin embargo, se hace obligatorio 
adoptar y practicar las nuevas tecnologías más eficientes en la recuperación de este 
producto químico (Ludvík, 2000). 
El uso de compuestos químicos para el tratamiento de cromo no es un 
fenómeno nuevo. Un estudio realizado por Ali-Awan et al. (2003) identificó tres 
oxidantes acuosos, peróxido de hidrógeno, hipoclorito de sodio e hipoclorito de calcio, 
de forma independiente en la oxidación del cromo(III), que contenían aguas residuales 
en condiciones alcalinas. Entre ellos, el peróxido de hidrógeno era potencialmente el 
oxidante adecuado, ya que podría recuperar cromato (CrO42-) hasta el 98% (de 
solución sintética Cr3+), y el 88% si era a partir de los mismos efluentes. La 
recuperación de cromo podría ayudar a reducir la posibilidad de oxidación de Cr(III) a 
Cr(VI) y ayudar a rescatar el costo financiero y ambiental producido como 
consecuencia de ello. Otros elementos, como el pH, temperatura y tiempo, deben ser 
controlados para una recuperación más eficiente. 
 
1.1.6. Tratamientos Utilizados para la Eliminación de Cromo 
 
Una amplia gama de procesos físicos y químicos están disponibles para la 
eliminación del Cr(VI) de los efluentes. Un gran inconveniente de los sistemas de 
tratamiento es la producción de lodos, además de los costos operativos elevados, que 
hacen complicado su gestión. En realidad, esto hizo que la aplicación de estas 
tecnologías se limitara únicamente a países desarrollados. En respuesta a ello, se 
llevaron a cabo estudios para hacer factible y rentable su uso mayoritario. Nomanbhay 
y Palanisamy (2005) elaboraron un nuevo absorbente a base de quitosano, el cual tiene 
una mayor capacidad de absorción de distintos iones metálicos, incluyendo el cromo. 
 Un estudio comparativo llevado a cabo por lixiviación, a través de columnas 
de vermiculita, ha sido evaluado para remover cromo de efluentes. El sistema era 
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capaz de extraer hasta el 74,6% del cromo, al igual que otros cationes como Ca, Na, 
Mg y K. Por supuesto, el alto grado de intercambio iónico ayudaba a hacer más 
eficiente el sistema (Jayabalakrishnan y Aselvaseelan, 2007). 
Diferentes estudios realizados recientemente se están concentrando el uso de 
medios combinados bajo control de las condiciones laboratoriales, que incluyen 
tiempo y pH.  Tadesse et al. (2006) comprobaron la eficiencia de remoción de cromo 
de aguas residuales, que llegó a cubrir un rango de 58-95% para Cr(III) cuando se 
incrementaba el pH, llegando a ser óptimo a un valor de 8. 
Una cantidad significativa de cromo también ha podido ser eliminado de 
lagunas de acumulación, teniendo la presencia de sulfuros un papel fundamental en la 
eliminación total de cromo. El proceso tiene un efecto de coagulación, además de 
mantener un pH favorable para la formación de un precipitado de Cr(OH)3. Sin 
embargo, dado que el cromo no tiene ningún precipitado estable con sulfuro, no tiene 
ningún efecto en la remoción química del cromo. Sin embargo, con Cr(III), y mediante 
sedimentación en tanques, se ha llegado a cumplir con la mayoría de los actuales 
límites de descarga de Cr(III). Este estudio es importante en la búsqueda de formas de 
lograr la máxima eliminación de cromo y la producción de un efluente que cumple los 
criterios estándar para la descarga al medio acuático (Tadesse et al., 2006). 
La preocupación creciente por el deterioro de las condiciones ambientales 
puede ser una fuerza impulsora para evaluar y remediar los procesos contaminantes en 
los ecosistemas. En este sentido, el uso de especies vegetales, especialmente algas, está 
reconocido en la gestión de la contaminación con este metal. Rai et al. (2005) 
realizaron un estudio sobre la variación estacional de crecimiento de algas en el 
potencial de acumulación de efluentes para el plan de eliminación de cromo. Estos 
autores han observado diferentes especies de algas con cromo acumulado en sus 
tejidos, lo que podría ser utilizado en el desarrollo de la estrategia de biorremediación 
para reducir la contaminación. Por supuesto, factores como la densidad de población, 
el volumen de efluentes, la naturaleza de la mezcla entre biomasa de algas y el 
efluente, deben ser considerados y examinados mucho antes de la promoción de una 
amplia aplicación de estos sistemas (Rai et al., 2005). 
La caracterización de aguas residuales es un paso importante en el diseño de 
instalaciones de tratamiento eficaces para las aguas residuales industriales. La 
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caracterización también es necesaria para evaluar el desempeño de las operaciones 
unitarias y procesos individuales. La mayoría de los contaminantes en aguas residuales 
parecen existir ya sea en forma de partículas o bien están asociados con partículas. Este 
conocimiento llevó a la estrategia del tratamiento de aguas residuales en un primer 
paso de eliminación de partículas y materia coloidal, utilizando coagulantes adecuados. 
Entre ellos, el alumbre ha resultado ser el coagulante adecuado para aguas residuales 
en un rango de dosis de 200-240 mg/L como Al2(SO4)3, eliminando entre el 98.7-
99.8% del cromo total (Haydar y Aziz, 2007). 
 
1.2. Importancia del Cr(III) en Toxicidad Acuática 
 
El cromo es un elemento ampliamente utilizado en la industria (Stoecker, 
2004), y al que se le ha prestado especial atención para establecer la toxicidad relativa 
en organismos acuáticos en ambas formas redox trivalente y hexavalente, es decir, en 
los estados de oxidación predominantes en aguas superficiales. La mayor parte de la 
literatura publicada (Pawlisz et al., 1997; Stoecker, 2004; Munn et al., 2005; Shanker 
et al., 2005) concluye que el cromo hexavalente es más tóxico y tiene mayor 
biodisponibilidad que el cromo trivalente, si bien estudios recientes no se ajustan a esta 
conclusión (Thompson et al., 2002; Kaszycki et al., 2004; Ksheminska et al., 2005; 
Pereira et al., 2005). 
En recientes estudios de toxicidad sobre algas, realizados por Vignati et al. 
(2008), se puso de manifiesto que puso de manifiesto que el Cr(III) llegó a disminuir 
entre un 60-90% los estándares medios de prueba en exposiciones de 72 horas de 
duración, mientras que estos mismos ensayos se mantuvieron aproximadamente al 
20% para el Cr(VI).  
Datos adicionales, similares a éste, han justificado la necesidad de verificar 
experimentalmente la exposición de las concentraciones de los distintos grupos de 
contaminantes acuáticos durante las pruebas de toxicidad y, en el caso de sustancias 
poco solubles, las recomendaciones específicas han sido propuestas por organismos 
internacionales competentes (OECD, 2000; ISO, 2006). Sin embargo, con excepción 
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del óxido de dicromo, las sales inorgánicas de Cr(III), utilizadas en las pruebas de 
toxicidad son bastante solubles y por lo tanto no han sido recogidas en estas normas.  
El problema con las sales inorgánicas de Cr(III) es que se someten a hidrólisis y 
forman hidróxidos de cromo en rango de pH circumneutral (Sass y Rai, 1987; Rai et 
al., 1989), que incluye valores de pH estándar para medios de cultivo de algas. La 
formación de hidróxidos puede reducir la solubilidad del Cr(III) por debajo de 5 mg/L 
(Sass y Rai, 1987; Rai et al., 1989), concentración mucho menor que los valores de 
NOEC y concentración eficaz media documentada en las diversas revisiones existentes 
en la literatura (Pawlisz, 1997; INERIS, 2005; Munn et al., 2005). Este límite de 
solubilidad es también inferior a los criterios de concentración máxima (CMC) y 
continua (CCC), que han sido establecidas por la USEPA (2006) en 574 y 74 mg/L, 
respectivamente, pero muy cercana a la concentración prevista sin efecto (PNEC), 
establecida en 4,7 mg/L en el informe de evaluación de la Unión Europea sobre los 
compuestos de cromo (Munn et al., 2005). 
Teniendo en cuenta todas las consideraciones, es particularmente digno de 
mención que los primeros estudios sobre algas (Den Dooren de Jong, 1965; Meisch y 
Schmitt-Beckmann, 1979; Turbak et al., 1986; Greene et al., 1988; IUCLID, 1999) 
fueron los utilizados para obtener las pautas europeas y canadienses para Cr(III) 
(Pawlisz et al, 1997; INERIS, 2005; Munn et al, 2005). En ellos, no se controlaba la 
permanencia del cromo en el medio, e incluso hoy en día existen muchos trabajos que 
no lo controlan, o sólo lo hacen al inicio de los ensayos. Pero el hecho es que dichas 
concentraciones, según lo comentado anteriormente y atendiendo a las conclusiones de 
Vignati et al. (2008), se pueden modificar significativamente durante el tiempo de 
exposición, por lo que hace posible que la toxicidad del Cr(III) sobre algas de agua 
dulce esté subestimado. 
En un posterior estudio realizado por Vignati et al. (2010), sobre las algas 
verdes Pseudokirchneriella subcapitata y Chlorella kessleri, concluyeron que el 
Cr(III) resultaba más tóxico que el Cr(VI), sin que estos hallazgos inesperados 
pudieran atribuirse, al menos totalmente, a la disminución temporal de las 
concentraciones de Cr(III) en el medio. Un dato a tener en cuenta era que ensayos 
complementarios, practicados por un laboratorio independiente sobre Chlorella 
kessleri, demostraron que estas algas se habían vuelto excesivamente sensibles a 
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Cr(III) debido a las condiciones de cultivo, algo que ya había sido descrito por Janssen 
y Heijerick (2003).  
El cromo (VI) es altamente tóxico, ya que atraviesa fácilmente las membranas 
celulares, pero sus efectos se deben a la formación de molélulas activas durante su 
reducción intracelular a Cr(III) y/o las interacciones posteriores entre el  Cr(III) 
intracelular y el ADN (Standeven y Wetterhahn, 1991; Ortega et al., 2005). Warren et 
al. (1981) estudiaron el efecto mutagénico del Cr(III) sobre Escherichia coli y 
Salmonella typhimurium concluyendo que dicho efecto puede ser considerable. La 
capacidad del Cr(III) para inducir mutaciones ha sido confirmada in vitro y en 
trabajadores profesionalmente expuestos a Cr(III) (Medeiros et al., 2003).  
Otro aspecto que merece consideración es la presencia de EDTA en los medios 
estándar de cultivo de algas, del que se conoce como reduce notablemente el grado de 
bioacumulación de Cr(III) en algas (Meisch y Schmitt-Beckmann, 1979). La toxicidad 
del Cr(II) sobre P. subcapitata incubado en medio ISO es mayor que cuando se cultiva 
en medio AAM/AAP (Greene et al., 1988; Turbak et al., 1986), que contiene más 
EDTA. Por tanto, en éste último es más fácil que se produzcan complejos, y por tanto 
la toxicidad del Cr(III) se reduzca. Otras diferencias entre medios de cultivo, como  
por ejemplo la concentración de carbonatos o la forma de nitrógeno añadido al medio, 
pueden provocar también diferencias en la respuesta tóxica (Janssen y Heijerick, 
2003). 
También parece tener mayor influencia en Cr(III) que en Cr(VI) aspectos 
incluidos en los protocolos, como por ejemplo el uso de microplacas en vez de 
matraces Erlenmeyer, duración del ensayo, agitación, etc. Vignati et al. (2008) 
confirmaron que, para las soluciones de sales de Cr(III), una mayor disminución 
temporal de las concentraciones de Cr se producía en microplacas, y cuando las 
soluciones se prepararon en matraces con medio AAP.  
Otros informes acerca de la mayor toxicidad y biodisponibilidad del Cr(III) 
comparado con el Cr(VI) para algas y levaduras están presentes también en la literatura 
reciente. Una inspección detallada de estos resultados revela que se utilizaron medios 
de cultivo con pH relativamente bajo (pH = 6,8) y sin EDTA (Pereira et al., 2005.), o 
enriquecidos con extractos orgánicos (Kaszycki et al., 2004; Ksheminska et al., 2005), 
es decir, condiciones que aumentan la biodisponibilidad del Cr(III) y la creación de un 
  
21 
"ligando medioambiental adecuado" para la toxicidad del Cr(III). Thompson et al. 
(2002) señalan grandes variaciones, del orden de 2-3 unidades, en el pH de sus 
soluciones para los ensayos con Cr(III), pero no con Cr(VI). Estas fluctuaciones en el 
pH claramente fueron responsables de la mayor toxicidad de Cr(III), en comparación 
con el Cr(VI). Minouflet (2008) indica un mayor consumo de Cr(III) en ríos 
contaminados que de Cr(VI) por algas. Dazy et al. (2008) informan de efectos 
similares relativos a la actividad enzimática del musgo Fontinalis antipyretica.  
En contraposición, otros estudios confirman que el Cr(VI) es más tóxico que el 
Cr(III) para el jacinto de agua ( Paiva et al., 2009) y varias plantas terrestres (Han et 
al., 2004; Vernay et al., 2008; López-Luna et al., 2009). Sin negar el rigor científico de 
estos estudios, se debe señalar que utilizan Cr2O3 insoluble para probar la toxicidad del 
Cr(III) ( Paiva et al., 2009), o exponen las plantas a través de suelos contaminados 
siguiendo los procedimientos aceptados, pero sin examinar el comportamiento del Cr 
en detalle (Han et al., 2004; Vernay et al., 2008; López-Luna et al., 2009). Estas 
consideraciones ponen de manifiesto que las condiciones de ensayo (y el seguimiento 
de los mismos cuando sea necesario) son críticas para el resultado final de cualquier 
estudio comparativo sobre la toxicidad del Cr(III) vs Cr(VI). 
Todas estas consideraciones ponen igualmente de relieve que los protocolos 
para el manejo de sustancias poco solubles (por ejemplo, OCDE, 2000) deben ser 
utilizados para estudiar la toxicidad de Cr(III) en algas  para evitar la subestimación de 
la toxicidad del Cr(III). Por otra parte, se debe establecer un protocolo de seguimiento 
de las concentraciones de Cr(III) durante todo el desarrollo de los ensayos, ya que 
diversos estudios sugieren una rápida absorción de Cr(III) por parte de las algas (Brady 
et al., 1994). La admisión de todos estos conceptos podría ayudar a comprender la 
compleja interacción química del cromo y la respuesta de los organismos en la 
valoración de la toxicidad del Cr(III) en los ensayos laboratoriales con algas. 
A nivel de determinar el riesgo del Cr(III) en ensayos de campo, la disminución 
de sus concentraciones en aguas naturales hacen que este sea considerado como bajo, y 
por tanto representaría un menor riesgo que el presentado por Cr(VI). Sin embargo, los 
valores de toxicidad de Cr(III) para P. subcapitata y C. kesslerii han sido descritos 
como dentro del rango de la concentración de cromo en aguas contaminadas por 
determinados efluentes (Walsh y O'Halloran, 1996; Pereira de Abreu, 2006; Dominik 
  
22 
et al., 2007), e incluso con valores inferiores a los establecidos por la EPA, es decir por 
debajo de los niveles de protección basado en los ensayos con  P. subcapitata.  
Por otro lado, la PNEC para Cr(III) establecida por la Unión Europea en su 
informe de evaluación de riesgos sobre los compuestos de cromo (Munn et al., 2005) 
es de 4,7 mg/L, alrededor de 4 veces inferior al valor de concentración efectiva media 
(17,4±4,8 mg/L) estimada para P. subcapitata. Si tenemos en cuenta que al valor de 
PNEC se le aplicó un factor de corrección de 10, estaríamos en torno a 47 mg/L. Ello 
lleva a la conclusión de que, sobre la base de estos resultados, investigaciones 
adicionales sobre la toxicidad del Cr(III) son necesarias para evaluar su riesgo en 
ambientes acuáticos.  
Una última advertencia en el desarrollo de ensayos de campo se referiría a la 
aparición de Cr(III) por reducción bacteriana a partir de Cr(VI). Bencheikh-Latmani et 
al. (2007) demostró como esta circunstancia aparecía en el medio por la presencia de 
ligandos complejantes adecuados, reduciendo el nivel tóxico sobre la cepa MR-4 de 
Shewanella sp. En todo caso, estos resultados confirman que el Cr(III), es 
intrínsecamente muy tóxico, pero este grado puede ser más o menos perjudicial en 
función de las condiciones reales de campo. Por todo ello, parece claro que las sales 
inorgánicas de Cr(III) no son representativas del Cr(III) que se forma en el medio, y ni 
tan siquiera de las distintas compuestos a base de Cr(III) que están presentes en los 
efluentes (Walsh y O'Halloran, 1996; Pereira de Abreu, 2006). Y, sin embargo, el 
concepto clásico de ecotoxicología se basa en los ensayos de toxicidad sobre estos 
inorgánicos, por lo que la evaluación del riesgo toxicológico derivado del Cr(III) 
debería ser revisado de cara a una mejor gestión y protección ambiental. 
 
1.3. Detoxicación de Metales Pesados en Algas Verdes 
 
Durante el proceso evolutivo, los organismos acuáticos y terrestres han desarrollado 
diversas estrategias para mantener una relación equilibrada con iones de metales 
pesados presentes y disponibles en el medio circundante. Las células se enfrentan a dos 
tareas, la primera es seleccionar aquellos metales pesados esenciales para el 
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crecimiento y excluir a aquellos que no lo son, y el segundo mantener los iones 
esenciales en óptimas concentraciones intracelulares (Cobbett y Goldsbrough, 2002). 
Las plantas terrestres, plantas acuáticas y las algas han atraído una atención 
considerable a la capacidad de eliminar metales pesados. Gran parte del conocimiento 
aplicado a las algas está basado en observaciones sobre plantas superiores. Sin 
embargo, algunas investigaciones han aportado descubrimientos relacionados con las 
microalgas, por ejemplo, la evidencia de la importancia ecológica de algas obtenida 
mediante mecanismos de quelación en entornos reales (Ahner et al., 1995). 
Las microalgas, al igual que otros organismos eucariotas fotosintéticos y algunos 
hongos, han desarrollado la producción de péptidos capaces de inmovilizar los metales 
pesados. Estas moléculas, como complejos organometálicos, son particionadas en el 
interior de las vacuolas para facilitar el control adecuado de la concentración 
citoplasmática de los iones de metales pesados, y por tanto prevenir o neutralizar sus 
posibles efectos tóxicos (Cobbett y Goldsbrough, 2002). En contraste a este 
mecanismo utilizado por los eucariotas, las células procariotas utilizan un flujo de 
salida de ATP contra estos metales pesados, o un cambio enzimático de especiación 
para lograr la desintoxicación (Nies, 1999). 
Estos péptidos se pueden agrupar en dos categorías: 
1. Polipéptidos de cadena corta sintetizados enzimáticamente, y llamados 
Fitoquelatinas (metalotioneínas de clase III), que se encuentran en plantas superiores, 
algas y ciertos hongos. 
2. Proteínas geneticamente codificadas, tales como metalotioneínas de clase II 
identificadas en cianobacterias, algas y plantas superiores; y metalotioneinas de clase I 
encontradas en la mayoría de los vertebrados pero no en algas (Robinson, 1989b; 
Rauser, 1990; Steffens, 1990; Thiele, 1992; Gaur y Rai, 2001). 
Los polipéptidos de cadena corta, cuando se descubrieron por primera vez, recibieron 
el nombre de Fitoquelatinas (PCs), ya que fueron aisladas de una planta superior (Fito) 
y tenían la capacidad de unirse a iones cadmio (Grill et al., 1985; Steffens, 1990). Más 
tarde, cuando las metalotioneínas de clase II resultaron ser relevantes en las respuestas 
de las plantas al estrés metales pesados, se propuso cambiar el nombre de 
Fitoquelatinas a las metalotioneínas de clase III (Rauser, 1990). 
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1.3.1. Características generales de las Metalotioneinas III (MtIII) 
 
 1.3.1.1. Estructura general de las MtIII 
 
La estructura general se ha determinado que es una (γEC)n-Gly donde la longitud de la 
cadena ''n'' fluctúa entre 2 y 11 unidades (Rauser, 1990; Steffens, 1990; Cobbett y 
Goldsbrough, 2002). El peso molecular varía desde 2000 hasta 10000 DA (Steffens, 
1990; Gaur y Rai, 2001). Es importante señalar que los residuos de ácido glutámico no 
están vinculados con cisteína por medio de un grupo α-carboxilo, como en la 
transcripción de aminoácidos, sino con un grupo de γ-carboxilo. Además de una serie 
de variantes estructurales, por ejemplo, (γCE)n-Bala, (γCE)n-Ser y (γCE)n-Glu, se han 
identificado en otras especies vegetales (Gaur y Rai, 2001; Cobbett y Goldsbrough, 
2002). 
La estructura principal del ciomplejo MtIII con iones de metales pesados ha sido difícil 
de obtener debido a fallos en la cristalización. Aproximaciones llevan a proponer una 
coordinación Cd(S)4, donde los tiolatos cisteína resultan ser los ligandos principales 
(Rauser, 1990; Strasdeit et al., 1991). 
El vínculo gamma entre Glu y Cys, el cual no puede ser realizado por los ribosomas, 
conduce a la búsqueda de un camino, mediado enzimáticamente, para la producción de 
MtIII. Grill et al. (1989) demostraron que las MtIII son sintetizadas por la enzima 
fitoquelatina sintasa (PCS), que es una γ-glutamilcisteina dipeptidil transpeptidasa 
(Vatamaniuk et al., 2004). Ésta cataliza la transpeptidación de la fracción γ-Glu-Cys 
del glutatión (γECG) sobre una segunda molécula γECG, para formar MtIII2, o en una 
molécula de MtIII para producir un oligómero n+1. La enzima fue descrita como un 
tetrámero con un peso molecular de 95.000, y con una Km para glutatión de 6,7 mM 
(Steffens, 1990; Cobbett y Goldsbrough, 2002). El mecanismo general involucrado es:  
 




1.3.1.2. Identificación Génica de la Fitoquelatina Sintasa 
 
Tres grupos de investigación han aislado simultáneamente los genes que codifican la 
actividad de la fitoquelatina sintasa (PCS) en Schizosaccharomyces pombe (Ha et al., 
1999),  Arabidopsis thaliana (Vatamaniuk et al., 1999) y Triticum aestivum (Clemens 
et al., 1999). Los productos génicos esperados, estarán acordes al peso molecular de 
enzimas PCS, caracterizado previamente. La PCS se vio que era una enzima 
constitutiva, sin aparente actividad reguladora de los genes. 
Otro trabajo indica que el genoma de A. thaliana posee una PCS adicional a AtPCS1, 
denominada como AtPCS2, y cuando esta nueva enzima fue clonada y expresada, 
mostró actividad catalítica, siendo su mRNA detectado en la planta (Cazale y Clemens, 
2001). Por otra parte, las mutaciones descritas anteriormente, que carecen de AtPCS1, 
resultaron sensibles a Cd2+ (Howden et al., 1995b), por lo que la presencia de una 
segunda transcripción, que no puede sustituir a AtPCS1, es ciertamente intrigante. 
Cazale y Clemens (2001) han propuesto que diferentes compartimentaciones de esta 
enzima se producen cuando se traducen dos AtPCS. 
 
1.3.1.3. Biosíntesis y Regulación de las MtIII 
 
Se ha demostrado que la síntesis de MtIII podría potenciarse con sales de diversos 
metales, siendo el Cd2+ el activador más potente, seguido generalmente por Pb2+, Zn2+, 
Cu2+ y otros metales pesados. Algunos metaloides, como As y Se, también aumentan 
la producción de MtIII, pero con menor actividad que los metales pesados (Grill et al., 
1987). Los tratamientos con calor, radiación fría, luz ultravioleta (UV), hormonas, 
anoxia o estrés oxidativo no inducen la síntesis de MtIII (Steffens, 1990). 
Se ha demostrado que la actividad PCS in vitro tiende a mantener iones de metales 
pesados en el medio cuando ésta se retira, asimismo la adición in vivo de una amplia 
variedad de iones de metales pesados activa la síntesis de MtIII, lo que conduce a la 




Sin embargo, Vatamaniuk et al. (2000) pusieron a prueba la afinidad de los PCS de A. 
thaliana (AtPCS) frente a diferentes sustratos tales como el glutatión, y glutationes con 
el grupo S bloqueado químicamente. Las constantes de afinidad obtenidas indican que 
las glutatión S, bloqueadas con grupos orgánicos, son un ligando mejor para PCS, y 
curiosamente el mejor ligando era un glutatión S-bloqueado con Cd2+. Además, se 
encontró que en ausencia de iones de metales pesados, PCS podría inducir la 
formación de S-metil-MtIII a partir de S-PCS metil-glutation lo que indica que es una 
enzima que no necesariamente depende de la activación de metales pesados, aunque la 
activación por metales pesados sigue siendo muy importante, alrededor del 50%. 
Los estudios sobre la regulación MtIII han puesto en evidencia que las enzimas 
implicadas en la síntesis de glutatión-γ-glutamilcisteina sintetasa (γECS) y glutatión 
sintetasa (GS), cuando se producen en exceso o mutado en Brassica spp., produce un 
fenotipo tolerante o sensible a los metales pesados en el medio (Zhu et al., 1999a, b). 
Cuando las plantas de A. thaliana están genéticamente modificadas con sentido o 
antisentido γECS, éstas producen altos o bajos niveles de glutatión, respectivamente. 
Así, las plantas bajas en glutatión son sensibles a Cd2+ (Xiang et al., 2001). Estos 
resultados están de acuerdo con la hipótesis de que el glutatión es el péptido principal 
implicado en la unión con metales pesados (Howe y Merchant, 1992; Vatamaniuk et 
al., 2000) y el sustrato para la síntesis de MtIII (Grill et al., 1989; Howden et al., 
1995a). 
 
1.3.1.4. Iones Sulfuro y Función en MtIII 
 
La cisteína es parte del núcleo quelante de la MtIII, activador de PCS (Horno et al., 
2002), por lo que su síntesis también parece importante para la producción de MtIII y, 
quizás, el factor limitante para la construcción de nuevos fenotipos adecuados para 
fitorremediación. Domínguez-Solís et al. (2001) expresaron la O-acetilserina(tiol)liasa 
en A. thaliana. Esta enzima es responsable de la síntesis final de la cisteína. Ellos 
encontraron que la planta puede crecer en concentraciones muy altas de Cd2+ 
acumulaban más metal en las hojas. 
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Los Iones sulfuro (S2-) también están presentes en los complejos de metal-MtIII 
(Steffens, 1990). Estos iones mejoran la estabilidad de los compuestos metal-MtIII 
(Kneer y Zenk, 1997), y en consecuencia, la detoxicación también es mejorada 
(Dameron et al., 1989). La inclusión de iones sulfuro en MtIII es la base de la división 
de los complejos MtIII en dos categorías: formas de bajo peso molecular (LMW), en 
los que el metal se une a los grupos tiol, y formas de alto peso molecular (HMW), en 
las que los iones sulfuro inorgánicos (S2-) se han incorporado a estos complejos para 
formar partículas de tamaño nanométrico (Kneer y Zenk, 1997; Scarano y Morelli, 
2003). La formación de partículas parece ser un proceso matricial por 
biomineralización, en el que la unión del metal a péptidos γ-glutamil proporciona la 
matriz necesaria (Scarano y Morelli, 2003). 
El origen de estos iones inorgánicos de azufre todavía no está claro. Los resultados 
obtenidos en un mutante de S. pombe sensible a Cd2+, sugieren que una proteína 
sulfuro oxidorreductasa se encargaría de mantener un adecuado equilibrio del sulfuro 
producido durante un estrés por metales pesados (Vande y Ow, 1999). 
 
1.3.1.5. Secuestro y compartimentación vacuolar 
 
El complejo metal-MtIII termina acumulado la vacuola celular. Esto ya fue observado 
hace más de 15 años en la microalga Dunaliella bioculata (Heuillet et al., 1986), pero 
sólo se ha caracterizado en detalle en la levadura S. pombe (Ortiz et al., 1995). 
Se ha demostrado que el gen hmt1 complementa a un mutante S. pombe deficiente en 
la producción de complejos metálicos de alto peso molecular-MtIII, y que su producto 
(proteína HMT1) es un transportador vacuolar capaz de interiorizar complejos de bajo 
peso molecular-MtIII (LMW) en las vacuolas de estas levaduras (Ortiz et al., 1992). 
En avena (Avena sativa) se ha demostrado la existencia de un transportador, 
dependiente de ATP, del complejo de bajo peso molecular Cd-MtIII (Salt y Rauser, 
1995), lo que indica que la internalización mediada por ATP de los complejos MtIII es 
un mecanismo de desintoxicación común. De todo ello, se puede proponer un 









Figura 1.3.1.5-1. Esquema del mecanismo de detoxicación de metales pesados 
mediado por las metalotioneínas de clase III e microalgas. (MeL): complejo metálico 
en solución; (Men+): ión metal pesado libre; (X): ligando extracelular biótico; (E): ác. 
glutámico; (C): cisteína; (G): glicina; (γEC): γ-glutamilcisteina; (γECG): glutatión; 
([γEC]2G): metalotieoneina n=2; (γECS): γ-glutamilcisteina sintetasa; (GS): glutatión 











Stokes et al. (1977) descubrió por primera vez la síntesis del complejo MtIII en la 
microalga Scenedesmus acutiformis. Este hecho fue confirmado posteriormente en 
otras 11 algas pertenecientes a seis géneros diferentes, demostrando que el complejo 
MtIII n=2 era el predominante en todos los péptidos sintetizados por estas algas 
(Gekeler et al., 1988). Posteriormente, Gaur y Rai (2001) hicieron un listado de las 
diez divisiones y 24 géneros de algas en las que aparece la presencia de MtIII. 
La biosíntesis de MtIII puede estar inducida por diversos metales pesados, como el 
Cd2+, Ag+, Bi3+, Pb2+, Zn2+, Cu2+, Hg2+ o Au2+, tanto in vivo como in vitro (Robinson, 
1989a). Pawlik-Skowronska et al. (2004) encontraron una acumulación de MtIII en 
Stichococcus bacillaris expuesto a As3+. 
Concentraciones de Cd2+, Pb2+, Ni2+, Zn2+, Co2+, Ag+ y Hg2+ pueden aparecer en aguas 
naturales no contaminadas, y sin embargo en ellas también se produce la inducción a la 
síntesis de MtIII en algunos organismos, como en Thalassiosira weissflogii (Ahner y 
Morel, 1995). Knauer et al. (1998) encontraron el mismo patrón en el microalga de 
agua dulce Scenedesmus subspicatus. 
 
1.4.2. Función Fisiológica e Importancia Ecológica 
 
Algunas de las especies y ecotipos de algas pueden vivir en presencia de 
concentraciones de metales tóxicos que son letales para otras especies o poblaciones. 
La MtIII claramente puede tener un papel importante en la desintoxicación de metales. 
Howe y Merchant (1992) detectaron el secuestro de aproximadamente el 70% de Cd2+ 
citosólico por MtIII en Chlamydomonas reinhardtii. Se ha encontrado que la síntesis 
de MtIII se relaciona con el grado de contaminación en el medio acuático. Ahner et al. 
(1994) detectaron un gradiente de producción de MtIII en el fitoplancton en una bahía 
que recibía fuertes descargas de metales pesados de origen antropogénico, con mayor 
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producción MtIII en zonas cercanas a la costa, donde era probable que contuviera 
mayor concentración metales. 
Torricelli et al. (2004), trabajando con dos cepas de Scenedesmus acutus (una de tipo 
salvaje y otra tolerante a Cr6+) observaron que la concentración constitutiva de cisteína 
fue mayor en la cepa tolerante. Cuando las células fueron expuestas a Cd2+, la cepa 
tolerante mostraba mayores niveles de glutatión reducido y MtIII en comparación con 
la cepa salvaje. 
Tsuji et al. (2002) sugirieron que las MtIII en algas podrían desempeñar un papel no 
sólo en la desintoxicación de metales pesados, sino también en la reducción del estrés 
oxidativo. Por ejemplo, Morelli y Scarano (2004), trabajando con Phaeodactylum 
tricornutum y Cu2+ encontraron algunas MtIII sin acoplamiento a metales presentes en 
los extractos celulares. A partie de esto, plantearon la hipótesis de que podrían 
representar una forma oxidada de MtIII recogida por especies reactivas de oxígeno. 
Por lo demás, las MtIII pueden desempeñar un papel importante en la homeostasis de 
iones metálicos esenciales y el metabolismo de azufre en microalgas, así como en 
plantas superiores (Robinson, 1989b; Rauser, 1990; Cobbett y Goldsbrough, 2002). 
 
1.4.3. Iones Sulfuro 
 
El papel de los iones sulfuro en los cultivos de algas ha sido menos investigado que en 
cultivos de levaduras, pero la evidencia experimental de un mal funcionamiento en 
algas marinas (Skeletonema costatum y Tetraselmis suecica) en el metabolismo de 
sulfuro a concentraciones tóxicas de metales ha sido observado. Estos metales se 
almacenan en las algas como complejos metálicos quelados, lo más probable como 
MtIII, y también como sales insolubles en el citoplasma (Perrein-Ettajani et al., 1999). 
Procesos similares se han observado en mutantes de levadura, que carecen de un 
control del sulfuro intracelular adecuado, cuando son expuestas a concentraciones 
tóxicas de cadmio (Vande y Ow, 2001). 
Torricelli et al. (2004), trabajando con dos cepas de S. acutus con tolerancia diferente a 
Cd2+ encontraron que, en respuesta a diferentes concentraciones de metales, las dos 
cepas producían mayores cantidades de Cys y γECG, en comparación con las algas no 
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expuestas. Scarano y Morelli (2003) indican que algas de la especie P. tricornutum 
expuestas a Cd2+ forman complejos Cd-MtIII donde los iones de sulfuro (S2-) pueden 
ser incorporados para estabilizar las MtIII recubiertos de nanocristales de CdS. 
Domínguez et al. (2003), trabajando con C. reinhardtii, pusieron en evidencia que la 
presencia de Cd2+ en el medio de cultivo aumenta la tasa de absorción de sulfato y los 
componentes del complejo cisteína sintasa en el interior de la célula, tales como la 
actividad serina acetiltransferasa, o la O-acetil-L-serina(tiol)liasa. 
 
1.4.4. Secuestro Vacuolar 
 
La inclusión de los complejos metal-MtIII en las vacuolas ha generado la hipótesis 
bioquímica que intenta explicar la tolerancia y bioacumulación de iones metálicos en 
organismos fotosintéticos y hongos. 
Aunque el transporte de estos complejos unidos a MtIII sólo ha sido bien caracterizado 
en levaduras, en las algas hay varios análisis microscópicos y de rayos X que 
demuestran que este mecanismo de desintoxicación también está ocurriendo en ellas. 
En el alga verde Dunaliella bioculata se han detectado materiales electrodensos en el 
interior de las vacuolas, los cuales estaban constituidos por cadmio y azufre en una 
proporción entre 2 y 2.4, cuando estas algas se exponían a concentraciones de Cd2+ de 
100 mg/L (Heuillet et al., 1986). Células de T. suecica expuestas a Cd2+ mostraron la 
acumulación del metal en la pared celular y en organelas intracelulares, además de en 
vacuolas como precipitados de Cd2+ con calcio y azufre (Ballan-Dufrançais et al., 
1991). 
En las diatomeas S. costatum fue detectada la acumulación vacuolar de Cd2+ y Cu2+ 
cuando se cultivaban en presencia de estos metales. Una vez más un elemento 
predominante en el contenido las inclusiones era el azufre en una proporción de 






1.4.5. Secuestro en Cloroplastos y Mitocondrias 
 
El organismo conocido como Euglena gracilis, protista fotosintético con alta 
tolerancia a Cd2+, tiene una alta capacidad de acumulación de Cd2+. Sin embargo, este 
organismo no posee un orgánulo reservorio especializado similar a la vacuola 
(Mendoza-Cózatl et al., 2004). Mendoza-Cózatl y Moreno-Sánchez (2005) trabajando 
con E. gracilis, observaron que más del 60% del Cd2+ acumulado se encontraba dentro 
de los cloroplastos. Este hecho se correlaciona con un aumento de 4.4 veces más 
compuestos tiol y sulfuro, comparado con un cloroplasto control. En esencia, un 
cloroplasto expuesto a Cd2+ poseía una cantidad significativamente mayor de MtIII, y 
los valores de glutatión y γCE representaron el 66% del contenido total de tioles 
orgánicos. 
Avilés et al. (2003), trabajando con células heterotróficas de E. gracilis pretratadas con 
Hg2+, pudieron ver que el 79% del total del metal acumulado se encontraba en 
mitocondrias. También encontraron un notable aumento en la concentración de Cys y 
de glutatión en las células tratadas con Cd2+. La cantidad de MtIII en mitocondrias era 
alrededor del 17% de la MtIII total que se encontraba en las células tratadas.  
Mendoza-Cózatl et al. (2004) concluyeron que la presencia de MtIII y Cd2+ en 
cloroplastos y mitocondrias de Euglena gracilis podría ser el resultado de cualquiera 
de los siguientes procesos: 
1. Las MtIII se sintetizan en el citosol, donde secuestran Cd2+, y los complejos Cd-
MtIII posteriormente son transportados a los cloroplastos y mitocondrias. 
2. Las MtIII se sintetizan en el interior de la organela donde se unen al Cd2+, se 
transportan en forma de iones libres y forman complejos de alto peso molecular. 
3. Ambos procesos coexisten, y las MtIII se sintetizan en los tres compartimentos 
celulares.  
Curiosamente, cDNAs codificando fitoquelatinas, y glutatión sintetasa, se han 
localizado en mitocondrias de la parte radicular de Brassica juncea (Schäfer et al., 
1988). Similares resultados han sido observados en C. reinhardtii, donde el 60% de la 
acumulación de Cd2+ se localizó dentro de los cloroplastos, y los complejos MtIII 
aparecieron en esta organela (Nagel et al., 1996). Soldo et al. (2005) observaron que 
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Oocystis nephrocytioides expuestos a altas concentraciones de Cu2+, inducían a un alto 
grado de acumulación del metal en tilacoides y pirenoide, llegando a la conclusión de 
que esta localización de Cu2+ sugiere una interacción de éste con ligandos localizados 
en el cloroplasto. Por otra parte, el Cu2+ podría haber sido transportado desde el citosol 
hacia el cloroplasto como un complejo Cu2+-ligando. 
 
1.4.6. Tamaño de la cadena de las MtIII 
 
Ha sido demostrado mediante ensayos in vitro que las MtIII de cadena larga pueden 
unirse a los metales pesados y formar un complejo estable (Mehra et al., 1995). 
En diatomeas P. tricornutum Cd2+ tolerantes (EC50 = 22,3 mg Cd/L), se encontró que 
el tamaño de la cadena de MtIII estaba entre n = 5 y 9 (Torres et al., 1997). Complejos 
MtIII-Pb2+ en las mismas algas estaban inducidos igualmente por cadenas largas de 
MtIII. Sin embargo, los mismos estudios en Cd2+ (Morelli y Scarano, 2001) y en Cu2+  
(Rijstenbil y Wijnholds, 1996) sólo presentaron tamaños de MtIII del orden de n = 2. 
En Dunaliella tertiolecta, un alga verde marina, un valor de n = 5 era el principal tipo 
de MtIII producido con exposiciones a Zn2+ (Hirata et al., 2001). 
Torres et al. (1997) sugieren que una alta tolerancia a los metales en P. tricornutum no 
sólo se debe a un aumento en la producción de MtIII, sino también a un aumento en la 
longitud de los péptidos tiol de las MtIII, en comparación con otras especies tales 
como Chlorella fusca y Stichococcus bacillaris. Pérez-Rama et al. (2001) llegaron a la 
conclusión de que T. suecica sería una de las microalgas más tolerantes a Cd2+, ya que 
es capaz de sintetizar MtIII con cadenas más largas que otras especies. 
 
1.4.7. MtIIIs y otros Mecanismos Relacionados con la Desintoxicación de Metales 
Pesados 
 
Además de los mecanismos MtIII en el interior celular, se debe tener en cuenta que 
mecanismos de exclusión pueden ser también una alternativa que poseen algas con el 
fin de estar en equilibrio con los metales pesados en el medio. Por ejemplo, Pistocchi 
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et al. (2000) observaron en grupos de diatomeas y dinoflagelados que las algas más 
resistentes al estrés por metales pesados eran aquellas capaces de producir MtIII y 
polisacáridos exocelulares, macromoléculas que constituían una barrera eficaz contra 
la adsorción de metales pesados. Este mecanismo de exclusión es una característica 
general de las microalgas, no sólo al estrés por metales pesados, sino también para 
otras sustancias tóxicas como el diclorofenol (Marsalek y Rojícková, 1996). 
Lee et al. (1996) describieron en la diatomea Thalassiosira weissflogii un sistema de 
exportación que implica a las MtIII. Otros autores han encontrado pruebas de la 
expulsión o degradación de complejos MtIII-metales en P. tricornutum (Morelli y 
Scarano, 2001). 
Rijstenbil et al. (1994) observaron como el Ditylum brightwellii (marino) o la 
Thalassiosira pseudonana (continental) respondían al estrés por Cu2+, Zn2+ o Cd2+ con 
un aumento de la actividad de especies oxígeno reactivas limpiadoras de moléculas 
SH. La T. pseudonana, una de las diatomeas más tolerantes, mantiene importantes 
niveles de actividad antioxidante, además de la producción de MtIII y de agentes 
quelantes exocelulares, pero no lo hace así, por ejemplo, el Ditylum brightwellii.  
La reproducción sexual es promovida bajo el estrés por Cu2+, y puede servir como otro 
mecanismo de protección (Rijstenbil y Gerringa, 2002). La reproducción sexual, como 
una respuesta a estrés por metales pesados también se ha observado en Scenedesmus 
spp. (Abd-el-Monem et al., 1998). En el caso de Cd2+ y Cu2+, se ha observado que el 
Scenedesmus incrassatulus puede responder al estrés de metales mediante una 
expresión de la plasticidad fenotípica que permite que estas células sobrevivan en un 
entorno hostil (Peña-Castro et al., 2004). 
En el alga verde C. reinhardtii se encontró que el Hg2+ no era quelado por MtIII pero 
sí por glutatión, proporcionando la evidencia de que el glutatión puede actuar no sólo 
como donante de γGlu-Cys para MtIII, sino también como una molécula de 
desintoxicación por sí misma, mediante un fenómeno de quelación directa (Howe y 
Merchant, 1992). 
Es conocido como las especies del género Tetraselmis son productoras de MtIII 
(Ahner et al., 1995; Perrein-Ettajani et al., 1999), pero la especie Tetraselmis tetrathele 
mostró un comportamiento interesante en proceso de estrés por Hg2+, ya que no 
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produce MtIII a pesar de vaciar los niveles de glutatión, sino que utiliza un tripéptido, 
Arg-Arg-Glu, lo que abre una posible nueva en la desintoxicación de este metal (Satoh 
et al., 1999). 
Pawlik-Skowronska (2003) trabajando con Stigeoclonium tenue, encontró que sólo el 
ecotipo Zn-adaptado, expuesto a altas concentraciones de Zn y Pb, fue capaz de 
producir grandes cantidades de péptidos relacionados con MtIII, que contenían un 
adicional grupo-SH más que las MtIII. 
Otro mecanismo por el que muchas plantas y algas responden a los metales pesados es 
la producción de prolina (Pro) (el-Enany e Issa, 2001; Backor et al., 2004; Rai et al., 
2004; Tripathi et al., 2006). Siripornadulsil et al. (2002), trabajando con C. reinhardtii, 
observaron que prolina libre actuaba como antioxidante en células estresadas con 
cadmio. 
 
1.4.8. Genómica funcional del estrés por metales pesados en algas 
 
Hoy en día sólo se poseen conocimientos básicos acerca de la genética y bioquímica 
involucrada en este proceso. Por ejemplo, la acumulación de prolina en respuesta a un 
estrés por Cu2+, observado en Chlorella (Wu et al., 1998) es una característica muy 
interesante que no se ha estudiado a este nivel. Otros ejemplos son la alta y baja 
afinidad de transportadores-metales pesados que se han caracterizado en algas verdes 
(Knauer et al., 1997; Sunda y Huntsman, 1998). Sin embargo, en levaduras ya se han 
descrito a nivel molecular. Además, hay otros mecanismos que se han descrito en otros 
organismos eucariotas, pero siguen siendo desconocidos en las algas. Un ejemplo es la 
actividad de proteínas chaperonas (ayudan al plegamiento de otras proteínas recién 
formadas), descrito en células animales estresadas por metales pesados. 
Con el avance de los proyectos de genómica en microalgas, una forma de reunir 
información biológica básica de obtener respuestas al estrés con metales pesados en 
microalgas, es el empleo de herramientas de genómica funcional de plantas, tales como 
la selección de alto rendimiento de la expresión génica diferencial. Existen varias 
metodologías disponibles para lograr este último, y han sido revisadas por diferentes 
autores (Holtorf et al., 2002; Shrager et al., 2003). 
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Rubinelli et al. (2002), mediante visualización de ARNm diferencial, fueron capaces 
de obtener 13 secuencias de cDNA expresado en C. reinhardtii bajo estrés con cadmio. 
Algunos de ellos se relacionan con el mantenimiento de los fotosistemas I y II, otros 
con la biosíntesis de cisteína o con la deficiencia de Fe. Y lo más importante, algunas 
secuencias no tenían similitud con cualquier otra incluida en las bases de datos. 
 
1.4.8.1. Genes que Codifican Metalotioneínas en Algas 
 
Los animales están provistos de péptidos genéticamente codificados, que se pueden 
unir metales pesados, y cuya producción está fuertemente regulada (Thiele, 1992). La 
identificación de las secuencias en plantas y hongos, en relación con las 
metalotioneínas de clase II (MtII) en los animales amplia el espectro de mecanismos 
disponibles para mantener equilibradas las concentraciones de iones metálicos en estos 
organismos (de Miranda et al., 1990), pero las zonas de competencia de MtIII y MtII 
en las plantas todavía no están claras, y se han presentado pruebas en el sentido de que 
la preferencia para seleccionar uno de estos mecanismos se relaciona con la edad de la 
planta, la sensibilidad de las enzimas implicadas en la síntesis de glutatión a cierto tipo 
de metales pesados que impiden una adecuada respuesta MtIII, y el carácter esencial o 
no esencial de los metales pesados (Schäfer et al., 1997). 
Sólo una secuencia relacionada con MtII se ha identificado en el macroalga marina 
Fucus vesiculosus. Su transcripción regula el fenómeno de estrés por Cu2+, pero 
aunque la proteína se una al cobre, también se ha visto que lo hace con iones cadmio 
(Morris et al., 1999). Como en esta macroalga se ha descrito el mecanismo de 
respuesta de MtIII frente a Cd2+, pero no frente a Cu2+ (Jervis et al., 1997), se abre una 
interesante discusión sobre la competencia de los mecanismos de MtIII y MtII en un 







1.5. Eliminación de Metales Pesados por Microalgas 
 
La contaminación del medio acuático, por descarga de metales pesados en aguas 
residuales de origen antropogénico, ha sido motivo de preocupación en todo el mundo 
durante varias décadas (Nriagu y Pacyna, 1988) y ha dado lugar al establecimiento de 
una regulación más estricta del medio ambiente relativa a la liberación de estos 
contaminantes. Las normas han sido propuestas sobre la base de toxicidad humana, 
impacto ambiental, viabilidad técnica para la reducción de las concentraciones en los 
efluentes, y aplicación rentable de las tecnologías disponibles (Fan, 1996). La mayoría 
de las tecnologías utilizadas actualmente se basan en reacciones físico-químicas, 
principalmente precipitación y adsorción por resinas de intercambio iónico. Estos 
procesos se enfrentan a diversos problemas, como la falta de selectividad, la 
intolerancia a las especies orgánicas, la baja eficiencia en la eliminación de 
concentraciones trazas y la generación de grandes residuos secundarios, con los 
consiguientes altos costos puestos a disposición (Eccles, 1999). 
 
1.5.1. Biotecnologías Basadas en Algas para la Remediación de Metales Pesados 
 
El tratamiento biológico con microorganismos más estudiado se basa en la utilización 
bacterias sulfato reductoras (SRB), que eliminan metales pesados a través de la 
producción de precipitados sulfuro con el metal metal. Esta tecnología ha tenido un 
éxito relativo en aplicaciones a gran escala, pero los problemas principales son largos 
tiempos de residencia (semanas), la necesidad de suministro continuo de sustrato 
orgánico y grandes biorreactores de acero (White et al., 1997). 
Biotecnologías basadas en algas, para el control de contaminación acuática, se han 
utilizado para la extracción de nutrientes inorgánicos (Hoffmann, 1998). Los 
elementos más comunes son estanques con alta tasa de algas nocivas (HRAP) 
(Oswald, 1988) y el sistema patentado de algas “Turf Scrubber” (ATS) (Craggs et al., 
1996), que emplea la biomasa en suspensión de algas verdes comunes (Chlorella, 
Scenedesmus, Cladophora), cianobacterias (Spirulina, Oscillatoria, Anabaena) o 
consorcios de ambos. 
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Los sistemas antes mencionados de algas han sido probados para la eliminación de 
metales pesados. Toumi et al. (2000) compararon las tasas de eliminación de metales 
pesados de las tradicionales lagunas de estabilización (WSP) y un HRAP donde ambos 
estaban recibiendo agua contaminada con concentraciones traza de origen urbano de 
Zn2+, Cu2+ y Pb2+. Sus resultados demostraron que HRAP tuvo una tasa de extracción 
superior por unidad de volumen y día, con valores de hasta 10 veces más eficiente en 
el caso de Cu2+. Los valores obtenidos podrían ser consecuencia del pH alto logrado 
como resultado de la fotosíntesis de las algas, que aumentaba la precipitación de 
metales. 
Rose et al. (1998) informaron de un proceso híbrido patentado, que combinaba las 
ventajas de HRAP y SRB. La precipitación de metales pesados se lograba mediante la 
entrada directa del drenaje ácido de una mina en un HRAP con valores de pH altos y 
biomasa viva con propiedades de adsorción. La biomasa de este HRAP se recupera 
para ser utilizado como fuente de carbono para SRB, y la remoción de sulfuro (a través 
de la oxidación con oxígeno fotosintéticamente producido) se realizaba en otro HRAP. 
Sistemas de ATS con suspensiones de consorcios de algas verdes filamentosas y 
cianobacterias han sido probados para el tratamiento de las aguas subterráneas 
contaminadas (Adey et al., 1996). Este estudio ha demostrado la utilidad de los 
sistemas ATS para la eliminación eficiente de metales pesados en niveles permitidos, 
así como la eliminación de cloro y compuestos orgánicos aromáticos. Los autores 
plantearon la hipótesis de que las bacterias podrían haber ayudado a la biodegradación 
de compuestos aromáticos. La degradación de estos productos químicos por las algas, 
por tanto, quedó demostrada, y supuso un creciente campo de investigación en 
microbiología ambiental (Semple et al., 1999). 
Tecnologías basadas en la construcción de humedales para la atenuación de residuos 
metálicos procedentes de minas pueden tener dificultades con la extracción de 
manganeso y la neutralización del pH ácido (Mitsch y Wise, 1998). En otro orden, 
Phillips et al. (1995) demostraron que los consorcios de algas y cianobacterias podrían 
reducir eficazmente las concentraciones de manganeso hasta niveles ecológicos y 




1.5.2. Capacidad de Diferentes Especies de Microalgas para Eliminar Metales 
Pesados 
 
Varias cepas de algas han demostrado propiedades adecuadas para la eliminación de 
metales pesados, pero la mayoría de los estudios se basan en el crecimiento de 
poblaciones de microalgas. 
Matsunaga et al. (1999) diseñaron un protocolo donde fueron capaces de caracterizar 
una cepa Chlorella capaz de sostener un crecimiento poblacional en 11,24 mg Cd2+/ L, 
con un 65% de remoción del metal cuando se exponían a 5,62 mg Cd2+/ L. Travieso et 
al. (1999), trabajando con cepas de Chlorella y Scenedesmus en cultivos discontinuos 
de 20 mg Cr6+/L se encontraron porcentajes de remoción del 48% y 31%, 
respectivamente. Una cepa de P. tricornutum  cadmio-tolerante (CE50 = 22.3 mg/L), 
que fue caracterizada con respecto a patrones de producción MtIII (Torres et al., 1997) 
también ha demostrado tener la capacidad de eliminación de este metal (Torres et al., 
1998). 
Las microalgas del género Scenedesmus han sido comúnmente utilizadas en los 
experimentos de extracción de metales pesados. Han demostrado tener capacidad de 
eliminación para U6+ (Zhang et al., 1997), Cu2+, Cd2+ (Terry y Stone, 2002) y Zn2+ 




1.6.1. Secuenciación de novo de Péptidos y Proteínas por Espectrometría de 
Masas 
 
La aparición de la secuenciación genómica a gran escala ha simplificado enormemente 
la tarea de determinar las estructuras primarias de péptidos y proteínas en muchos 
organismos, debido a elementos de lectura abierta en la secuencia de nucleótidos que 
pueden servir de modelo para la construcción de las proteínas correspondientes. Las 
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masas de los péptidos producidos por digestión proteolítica de una proteína 
desconocida se puede comparar con los previstos que surjan de cada proteína mediante 
el uso de base de datos, lo que el mapeado por masas es a menudo suficiente para 
identificar las proteínas cuya secuencia contienen (Mann, 2001; Aebersold and Mann, 
2003). 
Sin embargo, las secuencias del genoma de la mayoría de los organismos aún no se 
conocen. Incluso para aquellos que se sabe, las modificaciones post-traduccionales 
puede impedir la identificación de todas o parte de la secuencia proteica, o al menos la 
definición de las modificaciones. Por lo tanto, la caracterización completa de la 
estructura primaria de proteínas a menudo requiere la determinación de la secuencia 
proteica con una ayuda mínima de datos genómicos, con la secuenciación de proteínas 
de novo. En un principio, la secuenciación de proteínas de novo estuvo basado en el 
modelo de degradación de Edman (Simpson, 2003), pero la espectrometría de masas 
(MS) ha reducido la necesidad de esta técnica, ya que es más sensible y ofrece un 
mayor rendimiento de la muestra. También se puede lidiar mejor con mezclas proteicas 
y con modificaciones de la proteína N terminal. 
La secuenciación de proteínas de novo por MS se remonta a más de 30 años (Biemann 
and Martin, 1987; Papayannopoulos, 1995; Biemann, 2002), al principio en 
combinación con la degradación de Edman y luego por sí misma. Las primeras 
mediciones se realizaron sobre todo en sector MS o triple cuadrupolo, y con ionización 
electrónica, lo que casi en su totalidad fragmentaba las proteínas casi en toda su 
totalidad (compuestos normalmente no volátiles e inestables), a menos que fueran 
modificadas químicamente (Roth et al., 1998). Sin embargo, las determinaciones más 
recientes se han conseguido en gran medida por avances técnicos posteriores. En 
primer lugar, técnicas de ionización menos agresivas, como la ionización por 
electrospray (ESI), y láser asistido por matriz de desorción ionización (MALDI) ha 
sido desarrolladas, las cuales producen iones de péptidos y proteínas con una 
fragmentación mucho menor. En segundo lugar, ahora se dispone de otros tipos de 
espectrómetros de masas (atrapadores de masas, TOF, FTICR, etc.), que aportan 
ventajas en el estudio de secuenciación. En tercer lugar, derivaciones más eficientes 
han sido desarrolladas. Y finalmente el gran desarrollo del software, sobre todo en 
automatización, ha permitido descifrar más eficazmente los espectros de masas, 
reduciendo la demanda de interpretación manual de datos. 
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1.6.2. Secuenciación Peptídica 
 
La medición directa del espectro de masas del grupo de péptidos resultantes de la 
digestión proteolítica enzimática de una proteína desconocida, es a menudo suficiente 
para la identificación proteica. Junto con una medición de masa proteica (MALDI) 
general, es un paso inicial habitual en la secuenciación de novo de la proteína, a través 
de las respectivas masas de los péptidos individuales. 
El siguiente paso es determinar las secuencias peptídicas. La medición MS puede 
proporcionar información importante sobre la composición aminoacídica de péptidos, 
especialmente cuando se incluye mediciones precisas de iones de baja masa, como los 
iones imonio (Nielsen et al., 2002; Schlosser y Lehmann, 2002). Sin embargo, 
mediante esta técnica no se puede determinar el orden de los residuos aminoacídicos. 
En consecuencia, la secuenciación de novo de péptidos requiere espectrometría de 
masas en tándem, por lo general MS/MS (Kinter y Sherman, 2000). Mediante esta 
técnica, a partir del precursor el ion es seleccionado a partir de las colisiones, y los 
valores del resultante aparecen en el segundo MS (Laskin y Futrell, 2003). En 
condiciones favorables, este procedimiento puede generar una serie de iones que 
contienen información suficiente para determinar la secuencia peptídica. Mayor 
información se puede obtener con determinados instrumentos, como las trampas de 
iones por ejemplo, mediante la ruptura de los iones obtenidos, para producir un 
espectro de otros grupos iónicos. 
Para los péptidos derivados y sin etiqueta, mediciones secuenciación de novo  ESI se 
han llevado a cabo tras disociación inducida por colisión (CID) en analizador de masas 
de triple cuadrupolo (Wilm et al. 1996; Shevchenko et al., 2000; Shevchenko et al., 
2002), por cuadrupolo/TOF (QqTOF) (Morris et al., 1996; Morris et al., 1997; Van 
Der Wel, 2001), por resonancia de excitación en trampa de iones cuadrupolo 
(Vandenberghe et al., 2001). La secuenciación de novo MALDI se ha llevado a cabo 
utilizando la descomposición CID metaestable en una sola (Schilling et al., 1999) o en 
dos etapas (Medzihradszky et al., 2000), utilizando TOF y CID en dispositivos QqTOF 
(Wattenberg et al. 2002; She et al.., 2001). 
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Los mecanismos de fragmentación CID han sido debatidos ampliamente (Wysocki et 
al., 2000; Breci et al., 2003). La extracción de la secuencia peptídica de los espectros 
depende de la integridad de la serie observada, la exactitud con que las diferencias de 
masa entre los picos de iones relevantes y el grado en que el espectro de la 
fragmentación puede ser interpretado correctamente. Un péptido resultante de la 
digestión tríptica normalmente tiene un residuo básico (arginina o lisina) en su extremo 
C terminal y se produce un pico prominente con doble carga de iones cuando es 
ionizado por ESI. Si este ion es elegido como el ion inicial para realizar una medición 
de MS/MS, la producción de una serie de iones procedentes de él (iones resultantes de 
la escisión en los enlaces amida y que contienen el término C) se ve favorecida y el 
espectro resultante es probable que sea más fiable (Gu et al., 2000). Por esta razón, ESI 
ha sido una opción popular para la secuenciación de péptidos de novo. 
Por otro lado, el CID de iones MALDI (en su mayoría con una sola carga) tiende a 
producir espectros de iones que incluyen iones b e y, este último correspondiente a la 
división en el enlace peptídico y que contiene el terminal N (Cramer y Corless, 2001; 
Zhang et al., 2003). La sensibilidad y precisión del instrumento utilizado para el 
análisis másico son particularmente importantes. 
El proceso de ionización MALDI tiene varias propiedades atractivas para el análisis de 
péptidos. En particular, tiene una tolerancia relativamente alta a impurezas y aditivos 
comunes, lo que reduce las exigencias en materia de depuración de la muestra en 
comparación con el ESI. Además, la muestra MALDI se puede utilizar hasta que se 
acaba, por lo que los datos se pueden obtener de muchas especies diferentes de iones 
producidos a partir de una mezcla de péptidos individuales, y con una calidad 
aceptable. Estas cualidades han estimulado últimamente el interés por la secuenciación 
MALDI, sobre todo después del pretratamiento de la muestra por derivación o marcaje 
isotópico. 
 
1.6.3. Derivación y Etiquetado 
 
Como se mencionó anteriormente, el uso de ionización electrónica requiere una 
modificación química (derivación) de los péptidos para producir un espectro de masa. 
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Aunque esto ya no es un requisito absoluto, el procedimiento aún puede producir 
mejoría de la calidad espectral de masas. Diferentes técnicas se han desarrollado 
recientemente para tal efecto (Shen et al., 1999; Lindh et al., 2000; Muenchbach et 
al.,2000). Un ejemplo notable es la sulfonación del péptido N terminal, obtenido por 
Keough et al. (2003). Esta modificación suele conducir a la producción de una serie de 
iones C-terminales, por separado de los originarios y por lo tanto con gran ventaja en 
las transferencias de MALDI. Por otra parte, los reactivos necesarios se pueden 
obtener convenientemente como un kit disponible comercialmente. La principal 
desventaja del método es la reducción de la sensibilidad por un factor de 
aproximadamente 10. 
Una técnica alternativa es la llamada por etiquetado de isótopos (Cagney y Emili, 
2002; Gu et al., 2002; Gu et al., 2003), la cual ayuda a distinguir los iones C-terminal 
del N-terminal, y también puede proporcionar información sobre su cuantificación. 
Una gran ventaja de esta técnica es que el protocolo de digestión normal se realiza sin 
perder la sensibilidad. Además de las posibles ambigüedades derivadas de la 
incorporación de uno o dos átomos [69], la principal desventaja es el alto costo del 
H218º necesario para ello. 
 
1.6.4. Precisión de Masa 
 
La precisión con la que se determinan los valores m/z tiene un efecto pronunciado 
sobre la fiabilidad de las asignaciones de secuencia (Clauser et al., 1999). Los veinte  
residuos aminoacídicos comunes tienen composiciones elementales específicas, y por 
lo tanto tienen masas específicas, a excepción del par L/I. Sin embargo, una medición 
de baja precisión puede ser incapaz de discriminar entre D y N, o entre E y Q/K (l 
casos en los que ∆m ~ 1 Da), por lo que una precisión mucho mayor es necesaria para 
distinguir Q de K, donde ∆m = 36 mDa. Además, hay combinaciones de residuos de 
aminoácidos que producen el mismo número de masa (Papayannopoulos, 1995) o 
incluso la misma composición elemental, por ejemplo (G + G) = N = C4H6N2O2; (G + 
A) = Q = C5H8N2O2, que pueden crear ambigüedades si los iones intermedios no se 
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ven. Cuando los péptidos modificados son considerados, hay muchas posibilidades 
adicionales de que lleguen a ser reconocidos. 
Sin embargo, hay varios tipos de instrumentación que son lo suficientemente precisos 
como para resolver algunas de estas incertidumbres. Ejemplos recientes de éxito con 
QqTOF incluyen K frente a Q, y VV contra PT (ambos con ∆m = 36 mDa) (Zhang et 
al., 2003), así como de R-G en función de V (∆m = 11,2 mDa) (She et al., 2001). La 
fosforilación de sulfatación también se ha puesto en evidencia (∆m = 9,5 mDa) por 
FTICR (Marshall et al., 2002; Bossio and Marshall, 2002). 
 
1.6.5. Diferenciación Proteica a partir de la Secuencia Peptídica 
 
Las secuencias de péptidos proporcionan la materia prima para la determinación de la 
secuencia de la proteína total. El problema es entonces ordenar las secuencias de 
péptidos individuales. Un método puramente MS es la búsqueda de fragmentos 
proteolíticos que abarcan las iniciales. Éstas pueden surgir en la digestión inicial 
(generalmente por tripsina), debido a las divisiones perdidas, o pueden ser producidas 
por la digestión con otras proteasas.  
La secuencia proteica completa sólo se puede obtener por este método si la cobertura 
del péptido también está completa. Esto es difícil de obtener en una sola digestión, 
pero la digestión de varias proteasas diferentes es probable que mejore la cobertura. Un 
eficaz control sobre la integridad de la cobertura será proporcionada por la medición de 
la masa MALDI de las proteínas en general. 
Una combinación de técnicas puede proporcionar la secuencia de la proteína completa, 
incluso si sólo está disponible una información parcial de la secuencia del péptido, ya 
que una secuencia de péptidos sólo permite la construcción de un oligonucleótido corto 
de utilidad para el aislamiento del gen que codifica la proteína de interés. Sin embargo, 
este tipo de clonación es más eficaz si se lleva a cabo una secuencia larga del péptido, 
es decir, si contiene aminoácidos codificados por el triplete base de un solo (Met, Trp) 




1.6.6. Secuenciación “Top-Down” 
 
El método desarrollado recientemente que evita algunas de las dificultades es el 
denominado como Secuenciación “Top-Down”, desarrollado por primera vez por 
McLafferty et al. (2001). La técnica ha sido más frecuentemente aplicada a la 
medición con espectrómetros de masas FTICR, ya que proporcionan una alta 
resolución y precisión de la masa. En este método, la proteína ionizada sí se introduce 
en la celda de ICR. Las mediciones m/z se llevaron a cabo en el mismo espectrómetro, 
tanto con la proteína intacta como en los productos de su disociación, evitando así la 
necesidad de unir los productos de la secuenciación de péptidos. Además, las 
mediciones FTICR son capaces de hacer uso de varios métodos para manipular los 
iones en la celda de ICR, incluyendo disociación multifotónica CID y IR. Lo más 
importante es que los iones se pueden dividir por la técnica ECD (captura de electrones 
por disociación) (Ge et al., 2003). La ECD induce a divisiones de mejor que otros 
métodos, brindando una información más extensa de las secuencias proteicas de 
tamaño aproximado a 40 kDa. 
Sin embargo, a pesar de la exactitud de masa fraccional aportada por FTICR, las 
mediciones se hacen en iones de gran tamaño, por lo que la masa de precisión absoluta, 
lo que determina la capacidad de distinguir entre las alternativas de secuencias 
diferentes, es algo limitada. Este es un argumento utilizado para el uso de una 
combinación de Bottom-up y Top-down como método de secuenciación habitual 
(VerBerkmoes et al., 2002). 
 
1.6.7. Análisis e Interpretación de los Datos 
 
Varios algoritmos informáticos se han ideado para tratar de deducir la secuencia de 
novo a partir de los datos de MS/MS (Taylor y Johnson, 2001; Johnson y Taylor, 2002; 
Liska y Shevchenko, 2003) Resulta evidente que todas estas técnicas tienen un gran 
potencial para mejorar la secuenciación de novo de péptidos y proteínas por 
espectrometría de masas. 
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1.7. Estrés medioambiental y Proteómica 
 
Miles de sustancias químicas artificiales son constantemente liberadas en el medio 
ambiente por la agricultura, el transporte, las industrias y otras actividades humanas 
(Depledge y Galloway, 2005). Ello provoca fenómenos de toxicidad aguda como 
primera oleada de escorrentía o de accidentes es un escenario de exposición. Sin 
embargo, los efectos causados por la exposición crónica a mezclas subletales de 
sustancias químicas de origen antropogénico y sus metabolitos, en combinación con 
temas globales como el aumento de las temperaturas y la radiación UV, son 
situaciones de estrés para los organismos acuáticos que son mucho más difíciles de 
evaluar (Eggen et al, 2004; Eggen y Suter, 2007). Además, las sustancias químicas 
antropogénicas pueden acumularse en suelo y organismos inferiores, y desembocar en 
una bioacumulación importante en los mayores predadores de la cadena alimentaria 
(Lalonde et al, 2001; Van Lipzig et al, 2005). 
En general, para evaluar el estado químico de un ecosistema específico, es necesario 
realizar un análisis químico de muestras ambientales procecedentes de diversos 
compartimentos, tales como suelo, agua, sedimentos y biota (Kolpin et al, 2002; 
Dowling y Sheehan, 2006). Sin embargo, una evaluación significativa de la calidad 
química de un ecosistema en particular, mediante un análisis químico, solo se ve 
obstaculizada por la complejidad de las mezclas químicas, y en algunos casos por los 
umbrales de toxicidad muy bajos de las sustancias químicas presentes (Dowling y 
Sheehan, 2006). Además, el análisis químico sólo puede proporcionar información 
sobre la amenaza que plantean los contaminantes ecotoxicológicos, si va acompañada 
de una acción biológica (Eggen y Segner, 2003). 
En un enfoque complementario, el número y la normalidad fisiológica de cada especie 
se utilizan como indicadores de contaminación química crónica en los ecosistemas 
(Peakall, 1994; Chèvre et al, 2006), que conducen a la identificación de biomarcadores 
de toxicidad (Kolpin et al., 2002). Al mismo tiempo, hay una creciente conciencia en 
que la investigación de los efectos toxicológicos dentro de un ecosistema se define en 
gran medida en el hecho de si se beneficiarían de la utilización de múltiples 
biomarcadores (Depledge y Galloway, 2005). En ese sentido, un enfoque proteómico 
derivaría en su capacidad para detectar cambios sutiles en la expresión proteica y 
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aminoacídica a través de las modificaciones secuenciales, como respuesta a un 
ambiente alterado (Unwin et al., 2006), y si tiene aplicaciones obvias en el campo de la 
ecotoxicología. Así, no solo permite la identificación de biomarcadores de proteínas 
nuevas de toxicidad sino, más importante aún, ayudaría a aclarar los mecanismos 
subyacentes de toxicidad. 
El uso de la proteómica en toxicología ambiental ha sido promovida por una serie de 
grupos (Witzmann et al,, 1995; Shepard et al, 2000; Vido et al., 2001), y el número de 
publicaciones dedicadas al tema es cada vez mayor (Dowling y Sheehan, 2006). 
Aplicaciones de la proteómica aparecen en un rango que abarque desde 
microrganismos (bacterias, hongos) y plantas, hasta invertebrados (almejas, mejillones, 
gusanos, insectos) y vertebrados (peces de agua dulce y marinos) (Dowling y Sheehan, 
2006; Zhao y Poh, 2008). Sin embargo, la mayoría de los informes en este campo 
siguen utilizando técnicas tradicionales (Santos et al., 2004), dejando de lado los 
progresos de los últimos años a nivel proteómico, realizados con espectrometría de 
masas.  
 
1.7.1. Observaciones Generales sobre Proteómica en Medio Ambiente 
 
La investigación de los proteomas, que se definen como el conjunto total de proteínas 
expresadas por el genoma de una célula, tejido u organismo (Wilkins et al, 1996; 
Wasinger et al, 1995), permite asociar las proteínas individuales o grupos de proteínas 
con una enfermedad o exposición a tóxicos. Estas proteínas posteriormente pueden ser 
utilizadas como biomarcadores para enfermedades específicas, o frente a la exposición 
a compuestos tóxicos. La comparación de los patrones proteicos obtenidos bajo 
condiciones de estrés frente a los controles permite la detección de cambios específicos 
en la expresión de la proteína (Blackstock y Weir, 1999) y una comprensión de los 
modos de acción subyacentes. Este enfoque representa un cambio de paradigma en la 
biología molecular. En lugar de fijar una determinada familia de proteínas, trata de 
proporcionar puntos de vista cualitativos y cuantitativos sobre el proteoma completo, 
que es esencial para la vida y funcionalidad del organismo. Combinado con los datos 
de transcriptómica y metabolómica, la información global de proteínas proporciona un 
  
48 
enfoque verdaderamente integral para la comprensión del ciclo de vida de un 
organismo. Los análisis de proteómica convencionales por lo general se centran en 
proteínas con masa molecular >10 kDa. El análisis de péptidos y pequeñas proteínas 
con un peso molecular entre 0,5 y 15 kDa es objeto de una disciplina relacionada 
denominada peptidómica (Schulz-Knappe et al., 2001). 
En general, el enfoque de la proteómica ofrece varias ventajas prácticas, como mayor 
rapidez de detección de efectos tóxicos y la posibilidad de detectar los efectos tóxicos 
en dosis significativamente más bajas cuando se utilizan nuevas técnicas analíticas de 
alta sensibilidad (Domon y Aebersold 2006a), en comparación con los métodos 
establecidos, tales como la histología y la bioquímica clínica (Kennedy, 2002). 
Además, cuando se combina con los métodos convencionales de química clínica e 
histopatología, la proteómica permite obtener nuevos conocimientos sobre los 
mecanismos de toxicidad y ofrece distinguir entre los efectos específicos intraespecie, 
proporcionando así una evaluación más exacta del riesgo (Kennedy, 2002). 
Las aplicaciones toxicológicas de la proteómica se pueden dividir en dos clases 
(Kennedy, 2002). En la primera clase aparecerían los estudios de investigación, que se 
utiliza para identificar nuevas dianas moleculares de las sustancias tóxicas, y para 
proporcionar información sobre sus mecanismos de acción.  
La segunda clase, relativa a la toxicología predictiva o de detección, utiliza los 
cambios en los patrones de expresión de proteínas específicas para identificar los 
biomarcadores toxicológicos y los compuestos que son responsables de su aparición. 
También se puede utilizar para estudiar relaciones estructura-actividad (SAR) dentro 
de un grupo de compuestos químicos (Kennedy, 2002). El campo de la proteómica va 
dirigido al análisis global o dirigido de las proteínas. En el análisis global, los 
investigadores pretenden identificar un número máximo de proteínas, mientras que el 
modo dirigido ofrece la oportunidad de ver subproteomas, por ejemplo, las proteínas 
en organelas y núcleo, o de las proteínas que forman parte de las vías de señalización. 
Uno de los atributos importantes y mensurables de una proteína es su cantidad dentro 
de un volumen limitado de células. La diferencia de concentración entre las proteínas 
de mayor a menor abundancia y, a menudo definido como el rango dinámico, puede 
llegar a 10 órdenes de magnitud (Lipton et al., 2002). Así, el diseño y la ejecución de 
cualquier experimento proteómico debe tener en cuenta el rango dinámico necesario, y 
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ajustar el protocolo experimental en consecuencia, para lograr una separación óptima 
de las proteínas y por lo tanto aumentar las posibilidades de su identificación (Wu y 
Han, 2006). Además de la amplia gama dinámica, otros aspectos contribuyen a las 
dificultades en el análisis del proteoma. Por ejemplo, los aminoácidos, bloques de 
construcción de las proteínas, pueden ser sometidos a una serie de modificaciones 
post-traduccionales (PTM), tales como la fosforilación y la glicosilación, que afectan a 
la polaridad de la proteína, hidrofobicidad, pI, estructura tridimensional proteica, y su 
afinidad a los ligandos.  
Por otra parte, las proteínas se sintetizan y degradan constantemente, añadiendo el 
tiempo como otra dimensión al problema de la comprensión de las vías de señalización 
en una célula u organismo. Los retos antes mencionados, encontrados al tratar de 
caracterizar mezclas de proteínas muy complejas, se encontraron con importantes 
mejoras en las técnicas de separación, la espectrometría de masas y la bioinformática. 
 
1.7.2. Estrategias para la Identificación de Proteínas en el Medio Ambiente 
 
 El análisis de un proteoma implica el aislamiento y la separación de proteínas, 
adquisición de datos e identificación sobre bases de datos de secuencias disponibles. 
La información sobre las proteínas puede ser derivada de los análisis de la proteína 
intacta (top-down) o sus péptidos (bottom-up). Estos dos métodos son 
complementarios y no pueden proporcionar la información completa de una proteína 
de interés. 
 En la proteómica bottom-up, las proteínas de interés se digieren y los péptidos 
resultantes son analizados por espectrometría de masas (MS). Es especialmente 
adecuado para la identificación de proteínas, a pesar de que sólo en una fracción de los 
péptidos detectados se  produce una fragmentación útil. Sin embargo, por lo general, la 
secuencia proteica sufre de una cobertura incompleta, y posiblemente se pierda 
información sobre PTMs o degradación, como resultado de la digestión proteolítica. 
Esto limita el potencial del enfoque bottom-up para el análisis de PTMs y 
específicamente los puntos de mutación de las proteínas individuales, cuestiones que 
son importantes para su función biológica. Con el análisis de bottom-up, la 
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espectrometría de masas proporciona información sobre el peso molecular (MW) de la 
proteína intacta y sus fragmentos. Este enfoque permite deducir la estructura primaria 
completa de la proteína y revela la mayoría de sus modificaciones, así como cualquier 
combinación de PTM que posiblemente exista en distintas partes de la secuencia de la 
proteína (Chait, 2006). Sin embargo, el éxito del enfoque bottom-up está limitado por 
el hecho de que la activación de colisión no es capaz de transferir la energía necesaria 
para producir la fragmentación, como proceso que involucre a proteínas de más de 50 
kDa. 
Las proteómicas top-down y bottom-up se basan en herramientas bioinformáticas para 
cotejar los datos producidos experimentalmente mediante espectrometría de masas, 
con las proteínas y todo el genoma recogido en las diferentes bases de datos de 
secuencias. 
Un enfoque tradicional de buttom-up se inicia con la separación de mezclas complejas 
de proteínas mediante electroforesis en gel (Görg, 1993; Jungblut et al., 1996), donde 
las proteínas solubles se separan en función de su carga neta (punto isoeléctrico) y 
peso molecular. Las proteínas se visualizan por una serie de procedimientos de tinción 
(Patton, 2002), escindiéndolas del gel y analizadas con MS. La identificación de 
proteínas se logra ya sea por los perfiles de los péptidos,  por derivados de la digestión 
de las proteínas por proteasas específicas, o por las secuencias de los péptidos 
obtenidas por MS/MS y una búsqueda en base de datos posterior. Las metodologías de 
gel están bien establecidas, relativamente fácil de implementar, y siguen siendo un 
incondicional para la investigación proteómica. 
 
1.7.2.1. Bioinformática: Herramientas de Identificación de Proteínas 
 
La proteómica, para ser una herramienta eficaz, tiene una fuerte dependencia de la 
ayuda y los avances en bioinformática, que a su vez impulsa un mayor desarrollo en la 
instrumentación de MS y los métodos experimentales. Las herramientas 
bioinformáticas son indispensables en el análisis y comparación de geles y de análisis 
LC-MS, identificación de proteínas, caracterización, cuantificación y validación. Por 
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ejemplo, el análisis cuantitativo y el análisis de proteómica comparativa por 
electroforesis en gel 2D se basa en la comparación de los patrones de gel.  
La identificación por separación proteica, ya sea por geles o por cromatografía 
multidimensional, es una de las principales aplicaciones de la moderna bioinformática. 
La identificación de proteínas se basa en la comparación de MS experimental y/o 
MS/MS de datos con los espectros teóricos generados a partir de secuencias de 
proteínas almacenadas en bases de datos. La identificación de proteínas basadas en los 
espectros de masas en tándem compara los datos experimentales y teóricos de la 
secuencia peptídica (Mann y Wilms, 1994; Wilms et al., 1996). Por ejemplo, para 
identificar el péptido más probable que se ajuste a los fragmentos de iones observados 
en un espectro de masas en tándem, los programas como SEQUEST y MASCOT 
hacen coincidir los datos experimentales con el de los patrones de fragmentación 
producidos y obtenidos a partir de las secuencias de proteínas disponibles en las bases 
de datos; aunque hoy en día la mayoría de la proteómica de datos se genera a través de 
análisis MS/MS basados en la identificación. 
Sin embargo, en la mayoría de las técnicas disponibles no es posible su uso para 
identificar proteínas de genomas desconocidos. Además, los espectros de buena 
calidad quedan muy a menudo sin explicación después de buscar en las bases de datos, 
debido a modificaciones inesperadas de proteínas o errores de secuencia en la base de 
datos. En todos estos casos, la única opción viable es la de extraer la secuencia del 
péptido de los espectros de masas en tándem experimental por sí mismos, un enfoque 
conocido como secuenciación de novo, donde las masas de los fragmentos de péptidos 
experimentales se utilizan para descifrar las secuencias de péptidos sin hacer referencia 
a las bases de datos. A partir de los algoritmos de secuenciación de novo se buscan 
todas las combinaciones posibles de secuencias que podrían explicar los iones 
observados experimentalmente en un espectro. Hoy en día se utiliza principalmente 
como herramienta de validación independiente de los resultados obtenidos en las 
bases, para la eliminación de falsos positivos, y la identificación de homologías 





1.7.3. Resultados obtenidos con la Proteómica a Nivel Medioambiental 
 
El cambio de enfoque desde proteínas individuales a un análisis del proteoma tiene una 
serie de profundas implicaciones para el diseño experimental, procesamiento de datos, 
almacenamiento y recuperación, visualización y publicación de datos proteómicos 
(Kremer et al., 2005; Lisacek et al., 2006). 
Se esperaba que la capacidad de la proteómica para estudiar un gran número de 
proteínas acelerara significativamente el descubrimiento de biomarcadores y, 
eventualmente, daría lugar a su uso rutinario en la investigación médica y en el medio 
ambiente. Sin embargo, a pesar de los enormes logros realizados en el campo durante 
los últimos 6 años, una serie de factores hacen peligrar el seguir avanzando. Hasta 
ahora, sólo unas pocas técnicas de cuantificación puede ser consideradas afianzadas, a 
menudo con equipos y reactivos bastante caros. La aplicación de nuevas técnicas a 
menudo se mantiene confinada a los laboratorios de sus respectivos inventores y 
colaboradores cercanos. Además, los resultados obtenidos sólo pueden ser 
considerados como pruebas iniciales, lo que puede explicar una cierta reticencia a 
aplicarlas por no estar validadas para importantes proyectos académicos e industriales 
(Leitner y Lindner, 2006). 
La complejidad y el amplio rango de concentraciones de los componentes de un 
proteoma dificultan los esfuerzos para identificar a un número aún modesto de 
marcadores de proteínas. Esto, naturalmente, lleva a la necesidad de una subdivisión de 
la muestra y su fraccionamiento (Anderson, 2005). Informes sobre los análisis 
proteómicos de decenas (Pieper et al., 2003), cientos e incluso miles de fracciones de 
plasma ya se han publicado (Rose et al., 2004). Sin embargo, el costo de la mano de 
obra y la intensidad de tales métodos de fraccionamiento limita su aplicación a la 
investigación orientada a los laboratorios (Anderson, 2005). Además, es poco probable 
que las técnicas antes mencionadas pueden caracterizar todas las isoformas posibles de 
la proteína, una tarea que requiere estrategias dirigidas al respecto (Anderson, 2005). 
A pesar de los recientes avances en instrumentación, las actuales técnicas basadas en 
MS no pueden cubrir por completo el proteoma de una célula o un organismo con más 
de 1.000 proteínas (de Godoy et al., 2006). Un examen en profundidad de los datos 
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experimentales mostraron que el rango dinámico efectivo de aproximadamente 1.000, 
y el tiempo de ciclo del espectrómetro de masas, establece el límite de sensibilidad de 
la espectrometría de masas para proteómica a aproximadamente 500 femtomoles de 
muestra proteica (de Godoy et al. 2006). Este límite de detección es varios órdenes de 
magnitud mayor que la sensibilidad subfemtomol alcanzables con las proteínas 
individuales en los espectrómetros de masas actuales.  
Un aumento de la cobertura proteómica parece ser factible, aumentando el tiempo de 
ciclo y el rango dinámico efectivo de los espectrómetros de masas (de Godoy et al., 
2006). El número limitado de péptidos detectado por un espectrómetro de masas de 
ionización y posterior electrospray sigue siendo uno de los principales desafíos y 
podría ser otro factor que impida una mayor cobertura proteómica. Se ha demostrado 
que la respuesta del MS a un péptido determinado, en una mezcla de péptidos 
complejos, rara vez se correlaciona con la química de las soluciones (Chakraborty et 
al., 2007). 
Además de la identificación de proteínas incompletas, la falta de reproductibilidad es 
un problema grave. Un análisis de los resultados obtenidos mediante proteómica sobre 
diferentes plataformas (Anderson et al, 2004; Omenn, 2004) reveló una superposición 
limitada entre los conjuntos de proteínas. Cada plataforma presentaba un conjunto 
diferente de proteínas y biomarcadores candidatos, lo que llevó a la conclusión de que 
la plataforma definitiva para la identificación de proteínas todavía no se ha 
desarrollado. Además, el análisis, incluso repetido, utilizando la misma plataforma 
para la identificación de proteínas, no garantiza una buena superposición (Durr et al., 
2004). Las dificultades para comparar los resultados obtenidos en diferentes 
laboratorios y en diferentes plataformas se deben principalmente a la falta de 
estándares para los formatos de datos, procesamiento de parámetros y evaluación de la 
calidad (Domon y Aebersold, 2006b). 
La disparidad en los formatos de almacenamiento de datos fue reconocida por la 
Organización del Proteoma Humano (HUPO), lo que llevó oficialmente al lanzamiento 
de la Iniciativa de Estándares de Proteómica 2002, que tiene como objetivo “definir los 
estándares de la comunidad para la representación de datos en proteómica, para 
facilitar la comparación de datos, el intercambio y la verificación” (Hermjakob et al., 
2004). La necesidad de directrices (Bradshaw et al., 2006) también fue impulsado por 
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la falta de validación y verificación de los resultados obtenidos a través de los 
espectros experimentales de masas en tándem de un péptido en una base de datos, que 
casi siempre es efectivo, pero no necesariamente correcto. Una búsqueda exitosa en la 
base de datos puede llevar a sobrestimar el número de informes de identificación 
proteica, debido a que un número significativo de estas identificaciones es probable 
que sean falsos positivos (Carr et al., 2004). 
La identificación de las proteínas presentes en una muestra es sólo el primer paso en el 
largo proceso de la comprensión de su función, ya que ahora es generalmente aceptado 
que la diversidad de los procesos biológicos se rige por interacciones moleculares en 
las células (Alberts, 1998). Por lo tanto, un modelo exitoso para la función proteica y 
la regulación requiere un amplio conocimiento y relación exhaustiva de la interacción 
molecular de una proteína con otras proteínas y ligandos. Las redes de interacciones 
moleculares se pueden utilizar para descubrir las posibles vías de señalización, los 
componentes individuales de los complejos interactivos, y revelar la función de 
proteínas previamente caracterizadas. También hay que tener en cuenta que todos los 
enfoques de la proteómica actuales proporcionan sólo una copia estática de un 
proteoma en un punto concreto temporal. La adición de una dimensión temporal traerá 
mejor comprensión de los procesos biológicos (Blagoev et al., 2004), aunque a costa 
de tiempo, mano de obra y fondos. 
La deficiencia de enfoques en proteómica general es especialmente aplicable a los 
análisis medioambientales. En particular, el estado de la técnica de alto rendimiento de 
métodos automatizados para la identificación de proteínas se ve obstaculizado por el 
limitado número de organismos totalmente cubiertos en las bases de datos de 
secuencias de proteínas y genes, un requisito previo para el análisis del proteoma con 
éxito. Además, la interpretación de los niveles de expresión proteica en estos 
organismos es un desafío debido a la alta variabilidad genética, la dependencia en el 
estado nutricional y reproductiva de los organismos, así como las variaciones 
climáticas y estacionales en el medio ambiente (Dowling y Sheehan, 2006) . 
De particular preocupación es la tendencia existente de aplicación de geles en la 
proteómica medioambiental, ya que están basados en mediciones de EM con una 
precisión de masa relativamente baja (MALDI-TOF y las trampas de iones) para la 
identificación de proteínas (Zubarev y Mann, 2007). Por ejemplo, se pueden ver a 
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menudo búsquedas de bases de datos con rangos de 1-1-5 Da de masa, con tolerancias 
de 0.5-1 para iones fragmentados (Bhushan et al, 2007; Lantz et al, 2007; Torres et al., 
2007). Es obvio que la búsqueda en bases de datos con mayor tolerancia conduce 
inevitablemente a un mayor número de identificaciones, que no son necesariamente 
correctas. Esto requiere de rutinas de validación rigurosa que permitan determinar la 
tasa de identificaciones con falsos positivos. Sin embargo, incluso el uso de 
herramientas de validación correcta a veces no garantizan el tratamiento adecuado de 
los datos experimentales, como se muestra por Lantz et al. (2007), donde se limitan a 
eliminar falsas identificaciones positivas, en lugar de asignar tasas de falsos positivos 
para el conjunto de datos. También hay que mencionar que si bien la idea de replicar el 
análisis en gel está firmemente incrustada en la comunidad investigadora del medio 
ambiente, muy a menudo la identificación de proteínas se basa en una sola MS/MS de 
medición, lo que evidentemente deja de lado la naturaleza estocástica de los datos que 





















El OBJETIVO PRINCIPAL del presente trabajo es poner en evidencia las 
características, tanto toxicológicas como morfológicas y genéticas, de una cepa de 
Dictyosphaerium chlorelloides obtenida en el laboratorio a partir de la correspondiente 
cepa salvaje, que la hacen tolerante a una alta concentración de cromo trivalente, del 
orden de 30 mg/l, la cual resulta incompatible con la viabilidad de la cepa salvaje. La 
recopilación de estos datos permitirá una mejor evaluación del riesgo medioambiental 
derivado del vertido de este metal a los ecosistemas acuáticos, con la posible aparición 
de cepas resistentes, y su adaptación a ambientes extremos. 
Para lograr este Objetivo Principal, una serie de Objetivos Secundarios han sido 
planteados: 
1. Valorar el impacto que supone la presencia de cromo trivalente sobre el 
crecimiento de la cepa de Dictyosphaerium chlorelloides tolerante a Cr(III), es 
decir, la viabilidad celular fruto de exposiciones a corto plazo con metal 
pesado, y compararlo con el correspondiente a la cepa salvaje. 
2. Determinar el impacto sobre la capacidad fotosintética desarrollada por la cepa 
de Dictyosphaerium chlorelloides tolerante a Cr(III), valorando el fotosistema 
II, mediante el análisis del rendimiento cuántico fotosintético, e igualmente 
compararlo con el correspondiente a la cepa salvaje. 
3. Establecer igualmente el mismo tipo de impacto, pero con una valoración del 
balance de O2, mediante el análisis de la capacidad de producción/consumo por 
parte de la cepa de Dictyosphaerium chlorelloides tolerante a Cr(III), con su 
correspondiente comparación con la cepa salvaje. 
4. Estudiar las posibles modificaciones morfológicas aparecidas en la cepa de 
Dictyosphaerium chlorelloides tolerante a Cr(III), las cuales pudieran tener 
relación con la capacidad de tolerar esta alta concentración del metal. 
5. Estudiar posibles diferencias de expresión génica entre la cepa salvaje y la 
tolerante a Cr(III), que pudieran aportar luz a la capacidad para tolerar estas 

















3. MATERIAL Y MÉTODOS 
 
3.1. Principio Químico 
 
El cromo trivalente utilizado se obtuvo a partir de cloruro de cromo(III) hexahidratado 
(CrCl3·6H2O), con una pureza de 96 %, de Sigma (Sigma-Aldrich Chemical Co. St. 
Louis, MO, USA). Para su estudio en los ensayos de toxicidad, el compuesto era 
disuelto en agua destilada y desionizada. A efectos prácticos, las diferentes diluciones 
se practicaban el mismo día de realización de las exposiciones celulares al compuesto, 
siendo desechado el material sobrante. 
Todos los reactivos empleados en este trabajo fueron obtenidos de Sigma (Sigma-
Aldrich Chemical Co. St. Louis, MO, USA). 
 
3.2. Material Biológico 
 
Ambas cepas de Dictyosphaerium chlorelloides, tanto la salvaje como la tolerante a 
cromo trivalente, han sido obtenidas de la colección mantenida por el Grupo de 
Investigación ALBIOTOX de la Universidad Complutense de Madrid. 
 
3.2.1. Dictyosphaerium chlorelloides 
 
Los ensayos han sido practicados con Dictyosphaerium chlorelloides (Nauman) 
Komárek & Perman, citado por Komarek y Perman (1978). 
 
Imperio:       Eukaryota 
Reino:          Plantae 
Subrreino:    Viridaeplantae 
Phylum:       Chlorophyta 
Subphylum: Tetraphytina 
Clase:           Trebouxiophyceae 
Orden:          Chlorellales 
Familia:        Chlorellaceae 
Género:        Dictyosphaerium 
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 Es una especie ampliamente distribuida en países de Europa como Gran Bretaña (John 
y Tsarenko 2002); Dinamarca, Islandia y en el Mar Negro ruso (Ettl y Gärtner 1995), y 
en España (Fanés-Treviño et al,. 2009). En Brasil también ha sido identificada 
(Menezes, 2010) (Figura 3.2.1-1). 
 




3.3. Medio de Cultivo de Dictyosphaerium chlorelloides 
 
Para el cultivo en el laboratorio de fitoplancton de agua dulce se eligió medio de 
cultivo BG-11, el cual fue obtenido a partir del concentrado comercial Cyanobacteria 
BG-11 Freshwater Solution (Sigma-Aldrich Chemical Co. St. Louis, MO, USA), y 
cuya composición se incluye en la Tabla 3.3.1-1. 
Este preparado está 50 veces concentrado, por lo que para preparar el medio de cultivo 
se añadieron 20 ml de concentrado y se completó hasta 1 litro con agua destilada y 
desionizada, de calidad Milli-Q (Millipore Co., MA, USA). Una vez obtenido el medio 
reconstituido, éste fue pasado por una unidad de filtrado al vacío Stericup-GP 
(Millipore) con membrana Millipore Express® Plus y diámetro de poro de 0.22 µm 




Ácido bórico 2.86 
Cloruro cálcico dihidratado 36.00 
Ácido cítrico 6.00 
Nitrato de cobalto hexahidratado 0.0494 
Sulfato cúprico pentahidratado 0.079 
EDTA disodio magnesio 1.00 
Citrato férrico amonio 6.00 
Sulfato de magnesio heptahidratado 75.00 
Cloruro de magnesio tetrahidratado 1.81 
Fosfato potásico dibásico 40.00 
Carbonato sódico 20.00 
Molibdato sódico dihidratado 0.39 
Nitrato sódico 1500.00 
Sulfato de zinc heptahidratado 0.222 
 
Tabla 3.3.1-1. Composición del concentrado comercial Cyanobacteria BG-11 
Freshwater Solution (Sigma-Aldrich Chemical Co. St. Louis, MO, USA). 
 
3.4. Obtención y Mantenimiento de las Poblaciones 
 
Todas las especies estudiadas fueron sometidas a un crecimiento axénico en frascos de 
cultivo (Grainer, Bio-One, Longwood, NJ, USA) con 20 ml de medio de cultivo BG-
11. En todos los casos se mantuvieron a 21 ºC bajo un ciclo de luz/oscuridad del 50 % 
y una intensidad de 60 µmol m-2 s-1 en un rango de banda entre 400 y 700 nm. 
Las células se mantuvieron en crecimiento exponencial semilogarítmico por medio de 
transferencias de inóculo unicelular a un medio fresco cada dos semanas. Antes de los 
experimentos, los cultivos fueron reclonados (mediante el aislamiento de una sola 




3.5. Ensayos de Toxicidad del Cr(III) 
 
El efecto tóxico del CrCl3 fue estudiado en base a 
tres parámetros seleccionados: inhibición del 
crecimiento de poblaciones, inhibición del 
rendimiento cuántico fotosintético y valoración del 
balance de oxígeno en el medio. Para el desarrollo 
de los tres tipos de ensayos propuestos, células de 
cada una de los dos clones fueron expuestos a una 
concentración de 104 cel/ml y en un volumen final 
de 10 ml fueron incluidas en tubos estériles de poliestireno con doble cierre (Sarstedt, 
Nümbrecht, Germany) para su posterior exposición al contaminante. La exposición en 
estos tubos asegura que ni las células ni el compuesto químico quedan adheridos a las 
paredes de éstos (Costas et al., 2001; García-Villada et al., 2004).  
Previamente a la realización definitiva de los ensayos, tests de toxicidad previos fueron 
desarrollados con el fin de definir el rango idóneo de concentraciones representativo 
entre el 0% y 100% del efecto buscado. En base a estos ensayos previos, los rangos de 
concentración de CrCl3 aplicados a los estudios definitivos fueron de 10-17.5 ppm en 
ensayos de crecimiento celular, y 5-12.5 ppm para ensayos de actividad fotosintética 
en los estudios sobre la cepa salvaje de Dictyosphaerium chlorelloides, y de 200-800 
ppm para todos los estudios sobre la cepa tolerante DcCr(III)R30. 
 
3.5.1. Inhibición del Crecimiento Poblacional 
 
Los valores de disminución del crecimiento 
de ambas poblaciones celulares estudiadas se 
obtuvieron por contaje directo al 
microscopio óptico XSZ-107BN (Wincom 
Company Ltd., Hunan, China) con objetivo 
x40, de los correspondientes alícuotas sobre una placa Neubauer. 
  
Al ser un dato medio por observación directa, cada una de las muestras fueron 
observadas y las células contadas en las cuatro cuadrículas de que consta cada una de 
las dos partes de la cámara Neubauer. En total, son contadas las células que aparecen 
dentro de las 64 celdillas (16 por cuadrado). El contaje final 
admitido era la media aritmética de lo
Los resultados son presentados como porcentaje de inhibición del 
crecimiento poblacional, respecto a los valores control.
 
3.5.2. Determinación del Rendimiento Cuántico Fotosintético (
 
Inicialmente se procedía a obtener el modelo control de cada ensayo, exponiendo dos 
muestras del tubo control. De esta manera se obtenía el calibrado a cero. 
Posteriormente, las muestras procedentes de cada tubo, eran analizadas e
concentración creciente, obteniendo los correspondientes porcentajes de inhibición de 
ΦPSII, respecto al ensayo control.
 
3.5.3. Determinación del Balance de Oxígeno
 
Para la medición en las muestras, tanto de la producción (fase luminosa) como el 
consumo (fase oscura) de oxígeno, se ha utilizado un Sistema Chlorolab II (Hansatech 
Instruments, Norfolk, UK). Básicamente es un oxímetro basado en el electrodo de 
Clark situado dentro de una cámara oscura que puede ser iluminada en su interior.
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s cuatro contajes realizados. 
 
ΦPSII
Las variaciones en la actividad 
estimaron mediante la fluorescencia de la 
clorofila a para el fotosistema II (Φ
medidas seriadas, con 30 segundos de intervalo 
de espera para cada una, mediante un fluorímetro 
de pulsos de amplitud modulada, ToxiPAM 2000 





PSII) en cuatro 




La medición de oxígeno en fase líquida viene 
determinada por el hecho de que, cuando se 
aplica una diferencia de voltaje, el platino del 
que está hecho el cátodo del electrodo se 
polariza, incrementando el potencial eléctrico 
a 700 mV. El oxígeno entonces se reduce 
debido a la electronegatividad de la superficie del electrodo, de tal modo que se genera 
peróxido de oxígeno (H2O2) por lo que la polaridad tiende a disminuir debido a los 
electrones cedidos al oxígeno. Así, el circuito se cierra con el cloruro de potasio (KCl) 
aportado en la membrana del electrodo, y la plata del ánodo se oxida generando 
cloruro de plata. El oxígeno aportado por la muestra corresponde al consumido por la 










Figura 3.5.3-1. Esquema de las reacciones químicas llevadas a cabo en el electrodo de 
Clark. 
 
Las mediciones de producción o consumo de oxígeno se practicaron introduciendo las 
muestras en la cámara oscura termostatizada a 21 ºC, con agitación magnética a 75 
rpm, y aplicando periodos de oscuridad para valorar el consumo, y periodos de luz 
para obtener los datos relativos a la producción de O2. Para esta segunda fase, el 
estímulo lumínico se practicó a través de una de las ventanas que la cámara oscura 
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tiene para tal efecto, mediante un grupo de diodos emisores de luz (LEDs) de color 
rojo con una intensidad de 650 nm, y un margen de error de ± 25 nm. 
Los resultados son presentados como porcentaje de inhibición del balance 
producción/consumo de O2 respecto a los valores control. 
 
3.6. Obtención de Células de D. chlorelloides Tolerantes a Cr(III) 
 
Para la obtención de una población estable de D. chlorelloides tolerante a cromo 
trivalente, se comenzó con cultivar en BG-11 inóculos de la cepa de colección en 
multiplacas de cultivo celular de 96 pocillos (Nunc GmbH & Co., Langenselbold, 
Germany), a partir de un cultivo que fue ajustado a una concentración celular de 102 
cel/ml, e incluidas en cada pocillo en un volumen final de 200 µl. Esta pequeña 
concentración celular permite suponer que ninguna célula mutante previa se encuentra 
presente. 
Una vez alcanzado un conveniente número de células, en torno a 1.5x105 cel/ml en 
cada pocillo, se añadía una solución de CrCl3·6H2O en medio de cultivo BG-11, de tal 
forma que en cada pocillo se estableciera una concentración final de 30 mg/l de Cr(III). 
Dicha concentración fue seleccionada después de haber practicado los ensayos de 
inhibición del crecimiento poblacional de D. chlorelloides, de los que se desprendía 
que provocaba el 100% de mortalidad en ensayos de 72 horas de duración. 
Las multiplacas fueron cultivadas a 21 ºC y con fotoperiodo de 12 h. durante un 
periodo de tiempo de 60 días, y llegado a ese punto,  de todos aquellos pocillos en los 
que se observó crecimiento celular se procedió a un traspaso a frascos de cultivo 
Grainer (Grainer, Bio-One, Longwood, NJ, USA) con 20 ml de una solución en BG-11 
de CrCl3·6H2O a 30 mg/l. De esta forma, se pudo mantener durante todo el periodo de 
estudio una población estable de D. chlorelloides tolerante a esta concentración de 
Cr(III), a partir de ahora DcCr(III)R30, para proceder a los ensayos de toxicidad 




3.7. Estudio Ultramicroscópico Celular 
 
Para el análisis comparativo entre las características morfológicas que presentan las 
células de D. chlorelloides sensibles y tolerantes a Cr(III), se optó por la aplicación de 
las Técnicas de Microscopía Electrónica de Barrido (SEM), Transmisión (TEM) y el 
análisis dispersivo de rayos X (SEM/EDX). 
 
3.7.1. Preparación de las Muestras para Microscopía Electrónica 
 
El procedimiento básico consiste en varias fases, en función del destino de la muestra 
(TEM o SEM), algunas de estas son comunes: 
 
3.7.1.1. Fijación  
 
Consiste en la preservación de las estructuras celulares de una forma rápida para 
mantener la morfología y la composición química similar al organismo vivo. Durante 
este proceso, y en función del elemento fijador, pueden surgir artefactos debido a los 
cambios de pH, temperatura, potencial osmótico o variaciones en la permeabilidad de 
las membranas. 
El protocolo consiste en fijar las muestras en un buffer fosfato (PBS, Phosphate Buffer 
Solution 0.1 M, Sigma-Aldrich Chemical Co. St. Louis, MO, USA) en el que se añade 
glutaraldehído (Glutaraldehído 25% en H2O hasta conseguir que éste quede al 3%), y 
paraformaldehído al 0,5%. En esta solución se dejaron las células durante 4 horas a 
temperatura ambiente, y posteriormente se lavaron en buffer PBS.  
El PBS es uno de los buffers que más respetan la arquitectura celular, es relativamente 
poco tóxico y estabiliza el pH mejor que otros compuestos en un amplio rango de 
temperaturas; uno de los principales inconvenientes es la quelación de cationes que 
terminan precipitando. El glutaraldehído reacciona bien con los grupos α-amino de los 
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aminoácidos presentes en las proteínas de la muestra; con la excepción de algunos 
fosfolípidos que contienen aminas primarias, la mayoría de los lípidos no reaccionan 
bien con el glutaraldehído, lo que provoca que durante los procesos de deshidratación 
y fijación se extraigan de la muestra. La relación del glutaraldehído con los 
carbohidratos no está todavía establecida, pero se ha observado que del 40 al 65% del 
glucógeno es retenido en tejidos animales fijados con este compuesto (Hayat, 1981). 
Deben tenerse en cuenta dos consideraciones a la hora de usar el glutaraldehído como 
elemento fijante. La primera consideración tiene relación con su poder de penetración 
en los tejidos puesto que este, por su gran tamaño molecular, no atraviesa las 
membranas celulares tan rápido como otros aldehídos de tamaño molecular más 
pequeño; es por ello por lo que se asocia su uso al del formaldehído. En la segunda 
consideración se tiene en cuenta que ningún aldehído ofrece opacidad electrónica a la 
muestra, ya que no hay átomos de metales pesados asociados a ellos; este problema 
puede solucionarse usando tetraóxido de osmio durante la post-fijación. 
Después de la fijación química, el elemento fijante ha de ser eliminado mediante 
aclarado. Este procedimiento se realiza normalmente sustituyéndolo por soluciones 
tampón con el mismo pH y concentración al usado anteriormente. Con dos o tres 
lavados con el buffer suele ser suficiente, aunque también es útil añadir al aclarado 
agua destilada, para eliminar sales residuales que puedan afectar a la polimerización. 
 
3.7.1.2. Deshidratación  
 
Este proceso implica el desplazamiento del agua intracelular por un solvente orgánico. 
Aunque este paso produce alteraciones en los tejidos, es una parte muy importante en 
el procesamiento de la muestra. Tras este paso, es necesario incluir la muestra en un 
soporte sólido; en el caso de microscopía electrónica de barrido (SEM), se utiliza una 
matriz porosa de policarbonato para la extracción de la muestra (sistema Millipore®); 
mientras que para microscopía electrónica de transmisión (TEM) se utilizan polímeros 
de resinas durante la inclusión que son incompatibles con el agua, por lo que este 
procedimiento es esencial. 
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En este trabajo se utilizaron diluciones de acetona (Sigma-Aldrich Chemical Co. St. 
Louis, MO, USA) concentración-crecientes: al 30%, 50% y 70% durante media hora 
en cada una, ya que la acetona produce menos retracción celular que otros desecantes 
como el alcohol; además no provoca reacciones indeseables con el tetraóxido de osmio 
ni con las resinas poliméricas de la inclusión. 
 
3.7.1.3. Post-fijación  
 
Tras una deshidratación previa se realiza la post-fijación con la intención de mantener 
lo más intacta posible la estructura celular, ya que debido al proceso de deshidratación 
progresiva que se está llevando a cabo pueden producirse alteraciones estructurales 
importantes o artefactos. 
Para realizar la post-fijación de las nuestras se utilizó tetraóxido de osmio. El 
tetraóxido de osmio es un elemento fijante muy reactivo que puede disolverse tanto en 
solventes polares como apolares. Tiene un tiempo de penetración muy largo y produce 
retracción de la muestra, por eso se usa como fijante secundario tras la fijación 
primaria. Además de actuar como un excelente fijador de electrones gracias a los 
átomos de osmio también aumenta el contraste de la muestra. 
El tetraóxido de osmio no reacciona bien con proteínas ni carbohidratos (situación que 
se aprovecha para neutralizar los residuos), es más útil para fijar lípidos, especialmente 
ácidos grasos insaturados; también puede reaccionar con las nucleoproteínas asociadas 
al ADN para mantener la estructura nuclear. 
 Posteriormente a la deshidratación con acetona al 70% se retiró el sobrenadante y se 
resuspendió la muestra en tetraóxido de osmio (Sigma-Aldrich Chemical Co. St. Louis, 
MO, USA) al 1% durante una hora a temperatura ambiente, en oscuridad y bajo una 
campana de extracción de gases. Después, se retiró el osmio y se lavó con agua 
destilada tres veces, para eliminar los residuos resultantes de la post-fijación. 
Tras neutralizar el tetraóxido de osmio y los residuos resultantes del lavado de las 
muestras con leche en polvo, se continuó con la deshidratación de la muestra en 
acetona, esta vez en volúmenes de 80%, 90%, 95% y finalmente acetona pura.  
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Durante la preparación de muestras para SEM, este proceso se realizó mediante el 
filtrado de la muestra por un sistema Millipore®, de 3µm de diámetro de poro 
(Millipore Ibérica, España), con la intención de usarlo como soporte para su posterior 
procesamiento. En este caso se emplearon 10-15 minutos por cada una de las 
concentraciones de acetona para terminar con la deshidratación y retener la muestra en 
el soporte poroso, acoplando el sistema Millipore® a una jeringa de 5 ml. 
En caso de preparar muestras para TEM, la deshidratación post-fijación se realizará 
simultáneamente a la inclusión con resinas poliméricas. 
 
3.7.1.4. Punto crítico y recubrimiento metálico  
 
Las muestras que quieran ser investigadas mediante SEM deben ser secadas por 
completo antes de ser introducidas en el microscopio, para evitar que el vapor de agua 
y otros elementos volátiles alteren la estructura de la muestra; las muestras biológicas 
con un alto contenido en agua se deformarán si se dejan secar al aire ya que las fuerzas 
de tensión superficial asociadas a la salida del agua causarán daños estructurales. Para 
evitar estos efectos, durante el proceso de secado debe pasarse el límite entre la fase 
“líquido-gas”. Entre los métodos que existen para conseguirlo se encuentra el método 
del punto crítico en el cual el líquido pasa directamente a la fase gas. De este modo las 
fuerzas de deformación se evitan debido a que el proceso de secado tiene lugar por 
encima del punto crítico del líquido, donde el límite entre la fase líquida y la fase gas 
no existe. 
El punto crítico es un estado particular de un gas que todavía puede licuarse.  Este 
estado viene determinado por alteraciones de presión y temperatura, llamadas “presión 
crítica” y “temperatura crítica”. Ocurre que en el punto crítico el estado líquido y el 
estado gas son igualmente densos, por lo que el líquido pasa a la fase gas sin pasar por 
el límite de fases “líquido-gas”, y la muestra se seca sin los efectos dañinos del secado 
en aire.  
Según los valores de presión y temperatura crítica del agua, 228.5 bar y 374 ºC, si un 
espécimen contiene agua no puede ser secado mediante el método del punto crítico ya 
que los valores tan altos de presión y temperatura podrían destruirlo. Es por ello que se 
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usa otra sustancia como el dióxido de carbono, cuyos valores de punto crítico son 
considerablemente más ventajosos, 73.8 bar y 31 ºC. En este caso el dióxido de 
carbono actúa como “fluido transicional”. 
Tras realizar el punto crítico, se recubre la muestra con partículas metálicas para que 
ésta sea conductora ya que, de no ser así, aparecen distorsiones en  la imagen por una 
acumulación de carga durante la irradiación.  
La técnica empleada para mejorar la conductividad de las muestras se conoce como el 
recubrimiento por sputtering, depositando partículas metálicas en una capa de espesor 
comprendido entre 10 y 25 nm. 
La elección del material con el que se va a recubrir la muestra depende 
fundamentalmente del estudio que se va a realizar. Así, para la observación de 
imágenes de electrones secundarios el oro y el oro-paladio son los materiales que 
conducen a los mejores resultados; al ser elementos pesados, producen mayor emisión. 
Cuando lo que se pretende es realizar un estudio microanalítico es recomendable 
emplear carbono. El bajo número atómico de este elemento lo hace prácticamente 
transparente a los rayos X emitidos por la muestra. También se emplean, a veces, 
aluminio, cromo, etc. 
Para el tratamiento de las muestras del presente estudio se realizó el sputtering con oro 
coloidal (Sigma-Aldrich Chemical Co. St. Louis, MO, USA). 
 
3.7.1.5. Inclusión  
 
Este paso es exclusivo en la preparación de muestras para TEM, previo al corte con el 
ultramicrotomo en secciones lo suficientemente finas como para poder ser estudiadas. 
En principio se usan medios sólidos introducidos en un molde en forma líquida a modo 
de soporte de la resina de inclusión. 
Las resinas que se utilizan en este proceso son compuestos poliméricos inmiscibles con 
el agua, por ello se usan medios de transición como la acetona o el etanol, los cuales se 
van mezclando en proporciones decrecientes hasta realizar la inclusión al 100% con la 
resina de la muestra a analizar. Normalmente se usan resinas epoxi, ya que cumplen 
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muchas de las características del medio de inclusión perfecto, esto es, fácilmente 
adquirible, soluble en agentes deshidratantes, baja viscosidad como monómero en su 
penetración, polimerización uniforme, volumen constante durante la polimerización, 
alta preservación de la ultraestructura de la muestra, homogeneidad a la sección, 
resistencia al calor generado durante el corte, estabilidad a la irradiación durante la 
observación de la muestra, y facilidad al paso de los electrones. 
Una de las desventajas de las resinas epoxi es su toxicidad dérmica, por lo que todo el 
procedimiento ha de realizarse bajo campana de gases y guantes, ya que todavía hay 
residuos del tetraóxido de osmio. 
En la preparación de las muestras de este estudio, se usó una resina SPURR 
concentrada al 25%, 50% y 75% en acetona pura. La muestra se encuentra en un tubo 
Eppendorf de 1 ml en acetona pura en el momento de la inclusión; inicialmente se 
elimina el sobrenadante y se añade al pellet diferentes disoluciones de resina cada 
quince minutos evitando resuspender la muestra, finalmente se desplaza la acetona 
residual de la muestra mediante una inmersión del pellet en resina pura por quince 
minutos más. Por último, se elimina el sobrenadante y se deposita el pellet con una 
espátula en el fondo de un molde con forma de pirámide truncada. Se completa el 
volumen con resina, para acelerar el proceso de polimerización se introdujeron las 
muestras en una estufa a temperatura constante de 50ºC durante 48 horas, así como los 
residuos resultantes para facilitar su eliminación. 
 
3.7.2. Microscopios Electrónicos Utilizados para el Análisis 
 
Para la observación de las muestras por microscopía electrónica de 
barrido (SEM) se usó un JEOL 6400 JSM (Jeol Ltd., Tokyo, Japan), 
con un voltaje de aceleración de 80 kV, microscopio electrónico de 
barrido proporciona imágenes y datos físico-químicos de la 
superficie de la muestra. Con este mismo microscopio se practicó el 




Para la observación de las muestras por microscopía electrónica de 
transmisión (TEM) se usaron un JEOL 1010 JEM (Jeol Ltd., 
Tokyo, Japan), con un voltaje de aceleración de 100 kV, 
microscopio electrónico que permite el estudio de la ultraestructura 
celular en secciones ultrafinas (50-70 nm), obtenidas con 
ultramicrotomo. 
Adicionalmente, se usó un JEOL JEM 2100 (Jeol Ltd., Tokyo, 
Japan), con un voltaje de aceleración de 200 kV, microscopio 
electrónico de transmisión que ofrece una combinación perfecta de 
características que le convierten en fundamental para el estudio de 
casi cualquier tipo de material: (i) alto giro para el estudio detallado 
de la red recíproca, (ii) alta resolución en modo imagen, (iii) 
análisis de composición por XEDS (X-ray Energy Dispersive 
Spectroscopy), y (iv) mapeado químico en el modo STEM 
(Scanning-Transmission Electrón Microscopy). Se utilizó para el análisis XEDS de 
cromo en las organelas celulares. 
 
3.8. Análisis Proteómico 
 
3.8.1. Preparación de las Muestras para el Análisis de Proteínas 
 
Las células de D. chlorelloides sensibles y tolerantes a Cr(III) fueron cultivadas en 
frascos de cultivo Grainer de 200 ml, con el fin de obtener amplias poblaciones de 
cada uno de los grupos, dada la alta densidad celular que fue necesaria obtener. Bajo 
estas condiciones, fue posible obtener densidades de población del orden de 75x106 
cel/ml en ambos grupos. A partir de estos cultivos, se practicó una concentración hasta 
llegar a 600x106 cel/ml, aplicando a sucesivos alícuotas un proceso de centrifugación a 
7 g durante 6 minutos. Las células de cada grupo, obtenidas de cada uno de los 
alícuotas, se fueron incluyendo en una solución PBS, y posteriormente se ajustaba 
hasta la concentración celular reseñada anteriormente. Todo el proceso se repitió un 
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total de ocho veces (n=8), cada una de ellas a partir de cultivos independientes de cada 
una de las cepas estudiadas. Todas las muestras obtenidas fueron congeladas a -40 ºC, 
para su posterior utilización. 
Para conseguir la ruptura de las paredes celulares de las 
microalgas, todas las muestras fueron sometidas a un 
triple proceso de rápida congelación-descongelación, 
antes de proceder a la ruptura mediante prensa French 
Press Thermo Spectronic French Pressure FA-078 Cell 
(Thermo Fisher Scientific Inc., Waltham, MA, USA), 
sometiendo a cada una de ellas cuatro ciclos con un 
incremento paulatino de presión, que al final de cada ciclo 
llegaba hasta 20000 PSI. Con la elección de esta 
metodología de ruptura quedaba asegurado un proceso de 
ruptura de las paredes prácticamente total en toda la muestra, hecho que en ensayos 
previos con otras metodologías convencionales quedaba mermado. 
Las muestras obtenidas mediante presión eran sonicadas y posteriormente 
centrifugadas a 100 g durante 30 minutos. Una vez eliminado el sobrenadante, se 
resuspendían en PBS con SDS, se concentraban con acetona fría, y quedaban listas 
para su posterior utilización en electroforesis. 
 
3.8.2. Electroforesis SDS-PAGE 
 
Las electroforesis se realizaron en geles de 7x10 cm con espesores de 0.75 mm. El gel 
separador se preparó a una proporción de acrilamida del 7.5%, y el gel concentrador 
del 4%. La polimerización se llevó a cabo a temperatura ambiente, dejando reposar los 
geles al menos 8 horas antes de su utilización. 
En el proceso de preparación, los cristales usados para el empaquetamiento de los 
geles eran lavados con jabón, repetidamente aclarados con agua destilada, y 
posteriormente limpiados con metanol con objeto de deslipidizarlos. Seguidamente se 
colocaban los respectivos separadores, según el grosor indicado, entre ambos cristales 
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y éstos se fijaban procurando que quedaran a la misma altura para que el gel no se 
saliera, aprovechando el propio soporte de placas donde se polimeriza el gel. El gel se 
añadió entre las placas hasta una altura de 1 cm del final del cristal pequeño, y 
seguidamente se añadió agua destilada sobre la superficie. Para controlar el tiempo de 
polimerización, aproximadamente 20 minutos, se mantuvo externa una pipeta Pasteur 
llena del gel como indicador, y una vez polimerizado, se retiraba el agua y se añadía el 
gel concentrador hasta llenar completamente el espacio entre los dos cristales. 
Rápidamente se incluyó el peine, teniendo cuidado de no formar burbujas, 
produciéndose la polimerización en un tiempo aproximado de 10 minutos. Ya 
polimerizado, se retiraba el peine y se añadía el tampón de electroforesis en las calles 
del gel concentrador. 
Las muestras fueron desnaturalizadas diluyéndolas 1:1 (v:v) con buffer sample 
reductor compuesto de Tris 120 mM pH 6.3, SDS al 6%, β-mercaptoetanol puro y 
bromofenol (marcador del frente de migración) al 0.05%. El buffer sample no reductor 
estaba constituido por Tris 120 mM pH 6.3, glicerol al 20%, SDS al 4% y azul de 
bromofenol al 0.1 %. Las muestras así preparadas se mantenían a temperatura de 95 ºC 
durante 10 minutos, y a continuación se aplicaron alícuotas en cada pocillo del gel. En 
cada gel se incluyeron patrones proteicos de 14-200 KDa. 
Para el montaje del gel en la cámara de electroforesis, se acoplaba el electrodo y se 
cargaban los patrones y muestras, con ayuda de un jeringa Hamilton, a razón de 10 µl 
de muestra por cada calle y atendiendo a los siguientes parámetros: 
- Patrón: 5 µl de marcador (25 µg prot/pocillo) + 20 µl tampón + 5 µl 
glicerina/bromofenol + 2,5 µl mercaptoetanol. 
- Muestra: 10 µl de muestra + 20 µl tampón + 5 µl glicerina/bromofenol + 2,5 
µl mercaptoetanol. 
Después se colocaba la solución tampón de electroforesis en la cámara interna del 
electrodo hasta que se cubría por completo el gel, y el resto se depositaba en la cubeta 
de electroforesis. Una vez realizadas estas maniobras, se conectaban los electrodos a la 
fuente de alimentación y se hacía correr el gel hasta que le frente de azul de 
bromofenol llegara hasta el final del gel. 
  
75 
El buffer de electroforesis empleado estaba constituido por Tris 25 mM pH 8.3, flicina 
190 mM y SDS al 0.1%. Las electroforesis se inician con 80 V, 150 mA y 300/150 W 
manteniéndolas así hasta que las muestras penetran en el gel separador (30 minutos), y 
es entonces cuando se incrementa el voltaje hasta 1500 V, igualmente a 150 mA y 
300/150 W durante 1 hora. 
Al final, los geles eran desmontados, separados de los cristales con ayuda de agua 
destilada, y procediendo posteriormente al proceso de tinción y destinción. La tinción 
de los geles se practicó, durante un periodo de 1 hora, mediante una solución  que 
contenía 0.25 g de colorante Coomasie Brilliant Blue (R-250), disueltos en 125 ml de 
isopropanol, 50 ml de ácido acético glacial y 325 ml de H2O. Para el proceso de 
destinción, los geles fueron lavados repetidas veces en una solución de ácido acético al 
7.5%, en agitación, hasta que se visualizaron bien las bandas. 
 
3.8.3. Identificación de Proteínas por Espectrometría de Masas 
 
La Espectrometría de Masas es una tecnología analítica esencial en el contexto de la 
proteómica actual debido a su alta capacidad de análisis, su sensibilidad y su precisión 
en la determinación de masas moleculares proteicas. 
 
3.8.3.1. Identificación de proteínas mediante huella peptídica y fragmentación de 
péptidos mediante espectrometría de masas (MALDI-TOF/TOF). 
 
Para proceder a la identificación proteica se procedió a una digestión enzimática con 
tripsina de las manchas proteicas a partir de los geles SDS-PAGE. Para ello, se 
cortaron ambas bandas con una hoja de bisturí y se depositaron en sendos tubos 
Eppendorf.  
Después de realizar dos lavados con agua milli-Q durante 10 minutos, se procedió a su 
deshidratación cubriendo la porción de gel con acetonitrilo (AcN) durante 5 minutos, 
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en espera de que el gel se deshidrate y se libere el colorante. Esta operación se repitió 
dos veces para que el gel quedara más o menos blanco. 
Después de secar a vacío mediante centrífuga “Speed-Vac”, se procedió a su reducción 
y alquilación cubriendo las bandas con una solución 10 mM Di-tio-treitol (DTT) en 
bicarbonato amónico 25 mM (NH4HCO3), durante 30 minutos a 56 °C. 
Posteriormente, se dejaron a temperatura ambiente, se elimina el DTT y añade AcN, el 
fue es retirado rápidamente para incubar con iodoacetamida 55 mM (10 mg /ml) en 25 
mM  de NH4HCO3 durante 15 minutos en oscuridad. 
De nuevo las muestras fueron incluidas en AcN durante 5 minutos y se retiró 
posteriormente, se añadió entonces NH4HCO3 25 mM y se incubó otros 5 minutos, tras 
los cuales sin retirar el sobrenadante se añadío igual volumen de AcN y se incubó otros 
15 minutos. Estando así, las muestras se secaron a vacío en centrífuga “speed-vac”, y 
seguidamente se procedió a su digestión. 
Para proceder a la digestión, se añadió tripsina en una concentración de 12,5 ng/µl en 
25 mM de NH4HCO3 y en un volumen que cubra bastante por encima las bandas que 
ahora están deshidratadas. Se incubó en hielo durante 45 minutos para que se 
absorbiera pero sin que llegase a actuar, se retiró el sobrenadante y se añadió 
NH4HCO3 25 mM hasta cubrir las bandas.  
Tras incubar las muestras toda la noche a 37 ºC, los tubos fueron agitados con vórtex y 
se centrifugaron para pasar el sobrenadante a nuevos tubos. 
Para proceder a la extracción de los péptidos, las bandas fueron cubiertas con AcN 
/0.5% ácido trifluoroacético (TFA) al 50% y se sonicaron 10 minutos. El sobrenadante 
fue pasado a otros tubos, repitiendo esta operación tres veces. Esta extracción se repitió 
tres veces con AcN, a un tiempo de 10 minutos cada una, depositando los 
sobrenadantes junto con los de las tres extracciones anteriores.  
Todos los sobrenadantes juntos fueron secados mediante centrífuga “speed-vac” y 
resuspendidos en 5 µl de AcN en 0.1% TFA al 50%. 
 
El análisis de los péptidos se realizó mediante espectrometría de masas tipo MALDI-
TOF, mediante un Espectrómetro de Masas 4800 Plus MALDI TOF/TOF Analyzer 
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(AB Sciex, Foster City, CA, USA), con fuente de ionización tipo 
MALDI y dos analizadores tipo tiempo de vuelo en tandem y 
cámara de colisión (CID) para fragmentación de iones de Applied 
Biosystems. La identificación de proteínas no siempre es 
concluyente y no es posible en el caso de especies cuyas proteínas 
están poco representadas en las bases de datos. En estos casos es 
necesaria la fragmentación de los péptidos para obtener la secuencia 
de aminoácidos y por tanto la identificación de la proteína por diferentes medios 
(Búsquedas en bases de datos de secuencias EST, análisis mediante BLAST, 
secuencianción de novo). De esta manera se procedió para la obtención del mapa o 
huella peptídica. 
A partir de una fragmentación automática de péptidos (de 1 a 3 péptidos por MS/MS), 
se procedió a la búsqueda e identificación de proteica mediante huella peptídica (datos 
MS) mediante las secuencias de péptidos (datos MS/MS). 
La secuenciación de péptidos mediante espectrometría de masas (MALDI-TOF/TOF). 
La búsqueda automática e identificación se practicó mediante el sistema GPS (Global 
Protein Server) acoplado a los datos del TOF-TOF. 
 
3.9. Análisis Estadístico de los Resultados 
 
La respuesta del rendimiento cuántico fotosintético fue obtenida mediante el paquete 
informático ToxyWin v1.14 (Heinz Walz GmbH. Effeltrich, Germany), mientras que 
las gráficas correspondientes al balance de oxígeno fueron monitorizadas con el 
paquete informático Oxygraph Plus V v1.01 (Hansatech Instruments Ltd., Norfolk, 
UK). Todos los experimentos fueron realizados al menos 8 veces, y cada muestra fue 
analizada por triplicado. La media aritmética y desviación estándar fue calculada para 
cada tratamiento, y la concentración inhibitoria media a las 72 horas (IC50(72)) se 
calculó de acuerdo con los datos obtenidos en los experimentos. Igualmente fueron 
calculados los parámetros de concentración inhibitoria total (IC100(72)), y la máxima 
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concentración con la que no se observan efectos adversos en las muestras ensayadas 
(NOEC (72 h)).  
Las diferencias estadísticamente significativas entre muestras fueron determinadas 
usando el análisis de Varianza ANOVA, aplicando posteriormente un análisis 
Bonferroni como sistema comparativo entre los diferentes grupos. El valor de 
significación p<0.05 era considerado como significativo. La obtención de las curvas 
respuesta, así como todo el tratamientos de datos y el análisis de correlación, fue 
realizado usando el paquete informático GrapPad Prism v4.0 (GraphPad Software Inc. 
La Jolla, CA, USA). 
Para el estudio de la capacidad de duplicación exhibida por la especie 
Dictyosphaerium chlorelloides, tanto en la cepa salvaje como en la tolerante a Cr(III) 
30 mg/l, se empleó el ajuste malthusiano propuesto por Crow y Kimura (1970), 





donde m es el índice de crecimiento, es decir, el número de duplicaciones que se 
producen cada día, Nt y N0 la densidad celular final e inicial respectivamente, y t el 
tiempo de observación transcurrido entre N0 y Nt. 
Para el estudio matemático de esfericidad celular, en los estudios de células de D. 
chlorelloides tolerantes a Cr(III) 30 mg/l, se empleó un coeficiente de forma (CF), 
modificado del propuesto por Renau-Piqueras et al. (1985). Este valor CF se obtiene a 
través de la expresión 
 = 
 
donde Pm es el perímetro de la circunferencia más grande que puede ser incluido 
dentro de los límites de cada imagen digitalizada, y Pr es el perímetro real de esa 
imagen. El valor de CF=1 correspondería a la esfericidad total. Los resultados 
obtenidos fueron analizados mediante el Test de Mann Withney, usando igualmente el 




Y para determinar el volumen celular, se han utilizado las fórmulas: 
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según se aplique a la obtención del volumen de las células representantes de la cepa 
salvaje de D. chlorelloides (volumen de una esfera), o al de las células de la cepa 





















































4.1. Ensayos de Toxicidad Aguda 
 
Los valores obtenidos acerca de NOEC (72 h), además de IC50(72) e IC100(72) con sus 
correspondientes límites de confianza al 95%, en la cepa de Dictyosphaerium 
chlorelloides salvaje y tolerante a Cr(III), DcCr(III)R30, son presentados en las tablas 



























NOEC (72 h): Máxima concentración sin efectos tóxicos observables; IC50(72): 
concentración inhibitoria media; IC100(72): concentración inhibitoria total.  
Tabla 4.1-1. Valores correspondientes a los parámetros toxicológicos seleccionados, 
para los ensayos realizados con la cepa salvaje de Dictyosphaerium chlorelloides. Los 






























NOEC (72 h): Máxima concentración sin efectos tóxicos observables; IC50(72): 
concentración inhibitoria media; IC100(72): concentración inhibitoria total. a: diferencias 
estadísticamente significativas a p<0.05 con respecto al valor de crecimiento celular. 
Tabla 4.1-2. Valores correspondientes a los parámetros toxicológicos seleccionados, 
para los ensayos realizados con la cepa tolerante DcCr(III)R30. Los valores son el 
resultado de un total de 8 experimentos (n=8) y se expresan en ppm. 
 
Atendiendo a la clasificación presentada por la Environmental Protection Agency 
(USEPA, 2000), acerca de la toxicidad aguda de contaminantes sobre organismos 
acuáticos, los valores de IC50(72) correspondientes a la cepa salvaje de Dictyosphaerium 
chlorelloides varían según se tengan en cuenta las variaciones sobre el crecimiento 
poblacional o la alteración de la actividad fotosintética, encuadrándose dentro del 
parámetro de “poco tóxico” para el primero, y “moderadamente tóxico” para los 
segundos. Sin embargo, en el caso de la cepa DcCr(III)R30, los valores pertenecientes 
al crecimiento celular, rendimiento cuántico fotosintético y balance de oxígeno se 
incluirían dentro del parámetro de “prácticamente no tóxicos”. 
En ambos casos, en el estudio comparativo entre los tres parámetros seleccionados se 
observa un desplazamiento a la izquierda de las rectas de regresión lineal (Figura 4.1-
1), correspondientes a los parámetros fotosintéticos, tanto de rendimiento cuántico 
fotosintético como de balance de oxígeno, con respecto al crecimiento celular. Sin 
embargo, dicho desplazamiento no es lo suficiente como para que las rectas de 
regresión lineal obtenidas sean estadísticamente significativas p<0.05 en el caso de la 
cepa salvaje de Dictyosphaerium chlorelloides, mientras que dicho grado de 
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significación aparece en la cepa DcCr(III)R30 cuando se comparan las rectas 
correspondientes a crecimiento celular y balance de oxígeno. 
 
 
Figura 4.1-1. Respuesta inhibitoria del crecimiento celular (), rendimiento cuántico 
fotosintético () y balance de oxígeno (♦), correspondiente a los ensayos sobre la 
cepa salvaje de Dictyosphaerium chlorelloides (a) y la cepa tolerante DcCr(III)R30. 
Los puntos representan las medias, y las líneas verticales sus correspondientes 
desviaciones estándar, de ocho observaciones (n=8). 
 
El análisis del rendimiento de oxígeno indica que en ambos parámetros estudiados, 
producción y consumo de oxígeno, se produce una inhibición concentración 
dependiente tanto en los ensayos con la cepa salvaje de Dictyosphaerium chlorelloides 
(Figura 4.1.-2a) como en los practicados sobre la cepa tolerante DcCr(III)R30 (Figura 
4.1-2b). Los análisis comparativos que involucran por un lado a la producción y por 
otro lado al consumo, con independencia de la concentración en una u otra cepa, 
marcan similar efecto para cada uno de los puntos que conforman la recta de regresión. 
Únicamente se observa una diferencia muy significativa en el aumento y disminución 
de oxígeno en el medio, ya que la cepa tolerante a Cr(III) consume y produce mucho 







Figura 4.1-2. Gráficas obtenidas en los ensayos para determinar la disminución en la 
producción de oxígeno durante la fase lumínica () y la reducción del consumo de 
oxígeno durante la fase oscura () de una población celular correspondiente a la cepa 
salvaje de Dictyosphaerium chlorelloides (a) y otra representativa de la cepa tolerante 
DcCr(III)R30 (b), expuestas a concentraciones crecientes de CrCl3. 
 
4.2. Dictyosphaerium chlorelloides Tolerante a Cr(III) 
 
Después del cultivo durante 60 días de la cepa salvaje de Dictyosphaerium 
chlorelloides, en medio BG11 que contenía una concentración de 30 mg/l de CrCl3 y 
bajo las condiciones descritas en el capítulo de Material y Métodos, una cepa de esta 
alga verde tolerante a dicha concentración [DcCr(III)R30] pudo ser mantenida en el 
laboratorio para ser utilizada en los ensayos toxicológicos propuestos. 
En este proceso de mantenimiento en laboratorio, se pudo determinar el índice de 
crecimiento celular exhibido por la cepa tolerante a 2,4-DNP 2 mM, el cual fue 
cuantificado en un valor m = 0.104±0.031, y compararlo con el obtenido con la cepa 
salvaje de D. chlorelloides, con la que se obtuvo un valor m = 0.660±0.020. 
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4.2.1. Estudio Morfológico 
 
4.2.1.1. Resultados Obtenidos por Microscopía Electrónica de Barrido 
(SEM) 
 
La observación de las células correspondientes a los dos modelos, salvaje y tolerante a 
Cr(III), mediante la técnica SEM, pone en evidencia que el clon tolerante sufre una 
serie de modificaciones morfológicas muy significativas, respecto a las características 
propias de la cepa salvaje (Figura 4.2.1.1-1), y que se encuadran dentro de los 
parámetros de variación de superficie, y cambios de forma y tamaño a nivel general. 
La comparación entre ambas paredes celulares pone de manifiesto que la cepa 
tolerante DcCr(III)R30 desarrolla una superficie más rugosa que la cepa salvaje, 
estructurando dicha superficie de contacto con el medio de forma distinta. 
La forma geométrica también sufre una drástica variación. Las mediciones 
correspondientes a un total de 400 células, 200 de ellas correspondientes a la cepa 
salvaje de Dictyosphaerium chlorelloides, y las otras 200 a la cepa tolerante 
DcCr(III)R30, han dado como resultado valores CF de 0.91±0.05 y 0.49±0.10, 
respectivamente.  
Figura 4.2.1.1-1. Imágenes ultraestructurales de células representantes de la cepa 
salvaje de Dictyosphaerium chlorelloides (a) y de la cepa tolerante DcCr(III)R30 (b), 
obtenidas mediante micrsocopía electrónica de barrido (x15.000). 
  
En los mismos grupos celulares (cepa salvaje y células del clon tolerante) se ha 
estudiado el tamaño mediante el análisis del volumen celular. El valor medio obtenido 
para la cepa salvaje fue de 297.75±13.77 µm
145.82±27.85 µm3 (n=200) para las células tolerantes a Cr(III), lo que supone un 









Figura 4.2.1.1-2. Comparación del v
tolerante a Cr(III) [DcCr(III)R30] de 
de 200 mediciones celulares (*) indica un grado de significación superior a p<0.05.
 
 
4.2.1.2. Resultados Obtenidos 
(TEM) 
 
De la observación de las diferentes estructuras celulares de DcCr(III)R30, por 
microscopía electrónica de transmisión, se desprende que las células integrantes de 
este clon sufren una gran variedad de cambi
atención es el significativo incremento de grosor de la pared celular, respecto a la cepa 





 (n=200), mientras que era sólo de 
olumen correspondiente a las cepas salvaje (Dc) y 
D. chlorelloides. Cada barra representa un  total 
por Microscopía Electrónica de Transmisión 




Figura 4.2.1.2-1. Imagen ultraestructural comparativa entre las paredes celulares de la 
cepa salvaje de D. chlorelloides
 
En segundo lugar, en la cepa tolerante aparece un significativo incremento en el 
número de vacuolas intracitoplasmáti








Figura 4.2.1.2-2. Imagen ultraestructural comparativa entre dos células pertenecientes 
a la cepa salvaje de D. chlorelloides
marcan la densidad vacuolar en la cepa tolerante.
 
Finalmente, otro aspecto diferencial entre ambas cepas es la aparición en las células 
tolerantes a Cr(III) de unos acúmulos de material electrodenso, ausente en las células 
de la cepa salvaje, similares a como aparecería un elemento como el cromo en el 
interior celular. Estos acúmulos se distribuyen por todo el interior de las células, 
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 (a) y DcCr(III)R30 (b) (x80.000). 
cas, respecto al número de éstas que aparecen en 
 (Figura 4.2.1.2-2). 









Figura 4.2.1.2-2. Imágenes ultraestructurales correspondientes a pared celular, 
citoplasma y vacuola de la cepa tolerante DcCr(III)R30 (b) (x80.000). Las flechas 
marcan la presencia de acúmulos electrodensos repartidos en los diferentes elementos. 
 
 
4.2.1.3. Acúmulo de Cromo Celular por Energía Dispersiva de Rayos X 
(EDX) 
 
Los resultados obtenidos en la búsqueda de cromo en la superficie celular, por 
dispersión de Rayos X combinada con microscopía electrónica de barrido (SEM-EDX) 
se incluyen en la Figura 4.2.1.3-1. El análisis comparativo de ambos espectros muestra 
  
la aparición de cromo en la superficie de la pared celular de las células representantes 
de la cepa tolerante a cromo trivalente (Figura 4.2.1.3















Figura 4.2.1.3-1. Espectros de energía dispersiva de rayos X obtenidos por SEM 
(SEM-EDX) representativos de las paredes celulares pertenecientes a la cepa salvaje 
de Dictyosphaerium chlorelloides
 
Cuando esta búsqueda se practicó en las diferentes estructuras celulares en ambas 
cepas, mediante la combinación de EDX con microscopía electrónica de transmisión 
(TEM-EDX), los espectros presentaron picos correspondientes al cromo en el interior 
de pared celular, citoplasma
interior vacuolar (Figura 4.2.1.3
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-1b), hecho que no aparece en las 
 (Figura 4.2.1.3-1a). 
 (a) y al clon tolerante CdCr(III)R30 (b).










Figura 4.2.1.3-1. Espectros de energía dispersiva de rayos X obtenidos por TEM 
(TEM-EDX) representativos del interior de la pared celular (a), citoplasma (b), 








El resultado de comparar las expresiones proteicas obtenidas tras el tratamiento de 
células representantes de la cepa salvaje de 









Figura 4.2.2.1-1. Electroforesis SDS
chlorelloides, salvaje y tolerante a 30 mg/l de Cr(III), en comparación con los 
estándares proteicos comerciales (S1 y S2). Los óvalos rojos resaltan dos bandas 
proteicas aparecidas en la 
 
El estudio comparativo ha puesto en evidencia la presencia de al menos dos bandas 
proteicas que aparecen claramente en la cepa DcCr(III)R30, y que sin embargo no 
aparecen en la muestra perteneciente a la
91 
eica por Electroforesis SDS-PAGE
D. chlorelloides y la tolerante a 
-PAGE perteneciente a ambas cepas de 
cepa tolerante, que no aparecen en la cepa salvaje.






calibración relacionada con los estándares proteicos comerciales, ha sido posible 
establecer los correspondientes pesos moleculares para cada una de ellas, cuyos 
valores fueron de 23,052 y 153,461 KDa respectivamente.
 
4.2.2.2. Identificación de Proteínas mediante Huella Peptídica y 
Fragmentación de Péptidos mediante Espectrometría de Masas
 
Se procedió a identificar las dos bandas proteicas, previamente selecccionadas 
mediante electroforesis SDS
diferenciaban de las de la cepa salvaje.
 
4.2.2.2.1. Banda proteica de 23,052 KDa
 
El análisis de péptidos, mediante espectrofotometría de masas, queda representado en 
la Figura 4.2.2.2.1-1. En ella se aprecian los cinco péptidos sele
una relación carga/masa (m/z) de 1538,70; 1570,80; 1982,00; 2055,89 y 2183,90, 
respectivamente. 
Figura 4.2.2.2.1-1. Espectro
la banda proteica de 23,052
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-PAGE y que correspondían a aquellas que se 
 
 
ccionados, que poseen 
metría de masas (MALDI-TOF/TOF), correspondiente a 




La búsqueda e identificación de la proteína mediante huella peptídica, con la 
consiguiente fragmentación peptídica de cada uno de ellos, mediante MS/MS y su 
secuenciación de novo, se representan en las Figuras 4.2.2.2.1-2, -3, -4, -5 y -6, 
respectivamente. 



















A: alanina Q: glutamina L: leucina S: serina 
R: arginina E: ac. glutámico K: lisina T: treonina 
N: asparagina G: glicina M: metionina W: triptófano 
D: ac. aspártico H: histidina F: fenilalanina Y: tirosina 
C: cisteína I: isoleucina P: prolina V: valina 
 
Tabla 4.2.2.2.1-1. Secuenciaciones de novo correspondientes a cada uno de los 








Figura 4.2.2.2.1-2. Fragmetnación peptídica y secuenciación de novo correpondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 1538,70. 
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Figura 4.2.2.2.1-3. Fragmentación peptídica y secuenciación de novo correspondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 1570,80. 
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y5 [665.32]






y4 - NH3 [501.20]
LWSS, WSSL [490.18]




























Figura 4.2.2.2.1-4. Fragmentación peptídica y secuenciación de novo correspondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 1982,00. 
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b4 - H2O [497.19]

























Figura 4.2.2.2.1-5. Fragmentación peptídica y secuenciación de novo correspondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 2055,89. 
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y10 - NH3 [1158.43]
y9 [1074.42]
y9 - NH3 [1057.37]
y8 - NH3 [960.33]
y7 [862.32]
844.29




y5 - NH3 [617.19]
556.12
y4 [519.19]






















Figura 4.2.2.2.1-6. Fragmentación peptídica y secuenciación de novo correspondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 2183,90. 
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AE, SL, EV [201.09]
y1 [175.09]
Y [136.06]
R, b1, GA [129.08]
a1 - NH3 [84.07]
P [70.06]
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4.2.2.2.2. Banda proteica de 153,793 KDa
 
El análisis de péptidos, mediante espectrofotometría de masas, queda rep
la Figura 4.2.2.2.2-1. En ella se aprecian los cinco péptidos seleccionados




Figura 4.2.2.2.2-1. Espectrometría de masas (MALDI
la banda proteica de 153,461
 
 
La búsqueda e identificación de la pro
consiguiente fragmentación peptídica
secuenciación de novo, se representan en las Figuras 4.2.2.2.2
respectivamente. 
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A: alanina Q: glutamina L: leucina S: serina 
R: arginina E: ac. glutámico K: lisina T: treonina 
N: asparagina G: glicina M: metionina W: triptófano 
D: ac. aspártico H: histidina F: fenilalanina Y: tirosina 
C: cisteína I: isoleucina P: prolina V: valina 
 
Tabla 4.2.2.2.2-1. Secuenciaciones de novo correspondientes a cada uno de los 








Figura 4.2.2.2.-2. Fragmentación peptídica y secuenciación de novo correspondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 1304,67. 
  
































518.2845235.1132 717.3982326.2239129.0914 575.2737 979.5002227.1670 704.332444.0548 443.3066314.1555 1033.6776587.3650183.1041 790.4959 1260.911197.0781 1160.8826





























 Spectrum Label: F1_2  -  Precursor: 1304.6486     Peptide Sequence: VILDFKAEITR  Score: 83.66 
y11 [1304.73]



















































Figura 4.2.2.2.-3. Fragmentación peptídica y secuenciación de novo correspondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 1527,70. 
  




























821.3847 1249.6486 1430.1006314.1545 429.191274.0576
606.2767183.1377 764.3511 1021.4747482.2150371.1703 1362.850784.0541 916.3954 1206.6460



































y9 - NH3 [891.38]875.53
b9 [858.40]
b9 - H2O [840.44]
y8 [821.39]























y2 - NH3 [318.11]
SGTG [285.10]
b3, TGI, GIT, ITG [272.14]
b3 - H2O, ALP, TGI, GIT, ITG [254.14]










P, b1 - H2O [70.06]
A [44.05]






Figura 4.2.2.2.-4. Fragmentación peptídica y secuenciación de novo correspondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 1990,85. 
  
































518.2845235.1132 717.3982326.2239129.0914 575.2737 979.5002227.1670 704.332444.0548 443.3066314.1555 1033.6776587.3650183.1041 790.4959 1260.911197.0781 1160.8826



























































Figura 4.2.2.2.-5. Fragmentación peptídica y secuenciación de novo correspondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 2321,08. 
  
































529.1100403.1493 1042.4467928.3864120.0638 743.3250272.0399 1059.5005487.1496133.0301 368.0943 1403.6307657.2083 1563.6483516.2073201.0808 1245.6887901.4898 2050.096760.0569 1892.9598358.1530 2230.32931721.70521014.3642 1457.8950 1591.8459
































y9 - NH3 [1042.45]
989.25
y8 [945.40]
















GTC, CAS, VSN, VAGT [301.07]
y2, SVS [274.13]
y2 - NH3 [257.12]
NN, EV [229.06]
b2, PL, EV [211.11]
y1 [175.08]













Figura 4.2.2.2.-6. Fragmentación peptídica y secuenciación de novo correspondiente 
al péptido con relación carga/masa (m/z) de 2895,13. 
  



























311.106770.0599 707.1976 965.3450204.0442 1469.4016347.1322 1736.9214565.1953 1280.6234823.2755 1116.3691169.0605 1563.6959 1998.8966403.1210 2213.1262 2732.707830.0874 598.8624 2458.20141352.2390898.1758 1753.0554751.8684

















































P, b1 - H2O [70.06]
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4.2.2.2.3. Identificación Proteica a partir de Bases de Datos 
 
La búsqueda de coincidencias para la proteína problema con peso molecular de 
153,461 KDa, en las diferentes bases de datos pertenecientes a los bancos de datos de 
proteínas, no ha aportado ningún resultado coincidente que resultara lo suficientemente 
significativo como para relacionarlo con alguna proteína incluida en dichas bases de 
datos. 
Sin embargo, los resultados obtenidos con la proteína con peso molecular de 23,052 
KDa, cruzando éstos con las diferentes bases de datos, han aportado una coincidencia 
significativa a través del banco de datos de proteínas del Research Collaboratory for 
Structural Bioinformatics (RCSB, La Jolla, CA, USA). Cruzando los datos 
conjuntamente con las fracciones peptídicas de esta proteína, en todas ellas aparece 
una muy baja concordancia de secuenciación con el valor “2YC2 c” de dicho banco de 
datos, que corresponde a una pequeña GTPasa relacionada con la familia RAB, la 
cadena C del complejo proteico Intraflagellar Transport Complex 25-27 
(IFT25∆C/27) (Figura 4.2.2.2.3-1), con un peso molecular aproximado de 22,76 KDa 
y compuesta por un total de 208 aminoácidos. Fue puesta en evidencia por primera vez 












































5.1. Análisis Toxicológico 
 
El presente trabajo pone en evidencia el riesgo toxicológico que supone la presencia de 
cromo trivalente en el medio acuático, el cual se presenta similar al riesgo inducido por 
el cromo hexavalente sobre la misma alga verde, si lo comparamos con resultados 
presentados en trabajos anteriores (D’ors et al., 2010). La mayoría de la literatura 
referente a este aspecto concluye que el Cr(VI) es más tóxico que el Cr(III) (Stoecker, 
2004; Munn et al., 2005; Shanker et al., 2005), si bien cada vez más aparecen estudios 
que no están de acuerdo con esta afirmación  (Ksheminska et al., 2005; Pereira et al., 
2005; Vignati et al., 2008). Nuestros resultados se adecuan a esta nueva percepción 
sobre la toxicidad del cromo presentada por los autores antes mencionados, la cual 
podría estar relacionada con procesos de solubilidad en agua y con la rápida admisión 
del Cr(III) en el interior de las células, de acuerdo con los resultados de Brady et al. 
(1994). 
Sin embargo, no aparece uniformidad en los resultados obtenidos  según se estudiara la 
disminución del crecimiento poblacional, o de la actividad fotosintética. Nuestros 
resultados ponen en evidencia que dicha actividad fotosintética se ve afectada mucho 
antes de que la reducción del número de células en el cultivo se haga evidente. Aunque 
estas diferencias han sido puestas en evidencia en diferentes estudios de toxicidad 
sobre fitoplancton (Sánchez-Fortún et al., 2008; Pereira et al., 2009; Sánchez-Fortún et 
al., 2009a; Bartolomé et al., 2010), estudios anteriores con cromo hexavalente no 
presentaban diferencias significativas entre los valores medios de inhibición (IC50(72)) 
correspondientes a inhibición de población y rendimiento cuántico fotosintético (ΦPSII) 
(Sánchez-Fortún et al., 2009b), lo que permite deducir mecanismos distintos de 
actuación tóxica dependientes del estado de oxidación del cromo. 
Los resultados obtenidos en este trabajo demuestran diferencias significativas entre la 
sensibilidad exhibida por la cepa salvaje y por la tolerante a ambientes acuáticos con 
alta concentración de cromo trivalente. Estos resultados son acordes con aquellos 
obtenidos por otros autores que practicaron ensayos de toxicidad aguda, tanto con 
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fitoplancton marino (Kusk y Nyholm, 1992) como de agua dulce (Rojíckova y 
Marsálek, 1999; Sánchez-Fortún et al., 2009b; D’ors et al., 2010), si bien existen datos 
en la literatura científica que ponen en evidencia la existencia de algún tipo de 
variabilidad entre especies algares respecto a la sensibilidad al cromo (Stauber, 1995; 
Peterson y Stauber, 1996). 
Lo que sí parece establecido en la literatura científica es que, después de la destrucción 
de gran parte de una población de fitoplancton fruto de una exposición a cromo, 
algunas células llegan a ser capaces de crecer en un ambiente con niveles de cromo 
aproximadamente 25 veces superiores a aquellos capaces de destruir a la cepa salvaje 
(Corradi et al., 1995). Estos datos son acordes a los resultados obtenidos en este 
trabajo, donde se han obtenido niveles de resistencia que van desde el valor de 18 
veces más para el end point de balance de oxígeno, hasta 35 veces más si se compara 
con los ensayos de inhibición del crecimiento celular. 
 
5.2. Análisis Ultraestructural 
 
El hecho de que únicamente aquellas poblaciones algales previamente expuestas a 
cromo obtienen cierta resistencia a posteriores exposiciones a este metal, ha llevado a 
los autores a proponer que la reducción del efecto tóxico del cromo se produce por una 
interacción del metal sobre la superficie celular (Campbell et al., 1997). 
En el presente trabajo, diferencias morfológicas muy significativas, entre la cepa 
salvaje de D. chlorelloides y el clon DcCr(III)R30, pueden ser observadas mediante las 
técnicas de microscopía electrónica aplicadas. Estas diferencias morfológicas pueden 
ser explicadas por los resultados obtenidos por otros autores, los cuales han indicado 
que el tamaño celular evoluciona rápidamente debido a las sucesivas mutaciones 
beneficiosas que se extienden rápidamente en la población por selección natural 
(Lenski y Travisano, 1994; Elena et al., 1996). 
Resulta muy interesante observar que, mientras el tolerante a Cr(III) ha presentado una 
significativa variación respecto a la cepa salvaje, en cuanto a su forma geométrica, 
estudios anteriores con un clon de D. chlorelloides tolerante a Cr(VI) evidenciaron que 
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dicha variabilidad no se producía cuando se comparaba con la cepa salvaje (D’ors et 
al., 2010). Un repaso a las tesis presentadas por diferentes autores muestra una gran 
variabilidad en cuanto a resultados, y así mientras algunos describen variaciones de CF 
en poblaciones de fitoplancton expuestas a polutantes (López-Rodas et al., 2006), otros 
concluyen con que dichas variaciones no aparecen (Baos et al., 2002; García-Villada et 
al., 2004). Esta variabilidad de resultados hace pensar en la existencia de diferentes 
estrategias de estas microalgas para tolerar ambientes extremos, y en el caso concreto 
del cromo, la diferencia respecto a ambos estados de oxidación del metal pone en 
evidencia mecanismos de tolerancia diferentes en ambos casos. 
Esta diferencia entre ambos queda igualmente marcada en el estudio de sus respectivas 
paredes celulares. Así, mientras que el colon tolerante a Cr(VI) optaba por continuos y 
sucesivos cambios de la pared celular, como sistema de detoxicación, el clon tolerante 
a Cr(III) presenta un engrosamiento de dicha pared celular. Esta diferente estrategia ya 
ha sido anteriormente descrita en observaciones de fitoplancton en algunos ambientes 
extremos (Mann et al., 1988; Visviki y Santikul, 1999; Wang et al., 2004), y 
demuestra su efectividad como barrera pasiva para limitar el transvase pasivo al 
interior celular. 
Sin embargo, en ambos clones tolerantes, tanto a Cr(III) como a Cr(VI) se evidencia 
una significativa acumulación de vacuolas en el interior celular, circunstancia 
sobradamente conocida y relacionada con los procesos de tolerancia a metales. Las 
vacuolas son consideradas como el principal lugar de almacenamiento de metales, 
tanto en levaduras como en células vegetales (Salt et al., 1995). Nuestros resultados 
con el clon DcCr(III)R30 están acordes con esta afirmación y con las propuestas 
realizadas por otros autores, las cuales llevan a la conclusión de que la 
compartimentación de metales en las células vegetales forma parte de los mecanismos 
de tolerancia para soportar ambientes extremos con altas concentraciones de metales 
(Tong et al., 2004). 
El estudio acerca de la presencia de cromo, tanto en la superficie celular como en su 
interior, ha puesto en evidencia la presencia del metal en ambos lugares. Este es otro 
punto diferencial con los resultados obtenidos en anteriores trabajos con el clon 
tolerante a cromo hexavalente (D’ors et al., 2010), ya que en éste sólo podía ser puesto 
en evidencia en la superficie celular. Esta circunstancia se une a las anteriores ya 
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descritas para sospechar las diferencias en cuanto al mecanismo de detoxicación 
dependiente del estado de oxidación del metal, además de corroborar la opinión de 
diferentes autores de que la espectroscopia de energía dispersiva de rayos X aplicada 
sobre muestras biológicas puede ser una buena técnica para investigar las interacciones 
estructurales intracelulares y los procesos fisiológicos, tales como la movilidad y 
almacenamiento de los metales (Heumann, 2002), procesos de detoxicación (Nassiri et 
al., 1997), o más a nivel general los efectos derivados de procesos de contaminación 
ambiental (Liu y Kottke 2003 y 2004). 
La presencia de precipitados en el interior del clon DcCr(III)R30 es compatible con la 
teoría expuesta por Gadd (1988), la cual sugiere que, una vez que los metales se 
encuentran en el interior celular, podrían unirse a componentes intracelulares, o bien 
simplemente precipitar. A partir de ello, macromoléculas biológicas y enzimas con 
grupos funcionales apropiados o con cofactores metálicos podrían quedar afectados 
por la actividad del metal. Zhang y Majidi (1994) señalaron que los metales pesados 
podrían ser detoxicados por acumulación en cuerpos con base de polifosfato y por 
unión a proteínas, tanto en organismos procariotas como en eucariotas, y otros autores 
han llegado a demostrar su vacuolización en éstos últimos (Gadd, 1988; Garnham et 
al., 1992). Estos estudios podrían explicar la presencia de los precipitados que 
aparecen en este trabajo. 
 
5.3. Análisis Proteómico 
 
En toxicología ambiental, la proteómica se aplica cada vez más para la detección de 
cambios de expresión proteica causados por contaminantes (Bradley et al., 2002; 
Hogstrand et al., 2002; Bjørnstad et al., 2006; Gomiero et al., 2006). En general, los 
perfiles proteómicos se modifican con los procesos de estrés, y por lo tanto también 
deberían poner en evidencia ciertos tipos de exposición a sustancias tóxicas (Hogstrand 
et al., 2002). 
Sin embargo, la comparación entre las fracciones proteicas correspondientes a la banda 
proteica con peso molecular de 153,462 KDa y las correspondientes bases de datos de 
proteínas no ha revelado ningún tipo de coincidencia significativa, por lo que, por el 
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momento, no resulta posible asociar dicha banda a ninguna secuencia publicada. 
Futuros trabajos serán necesarios para elucidar su secuencia aminoacídica y poder así 
correlacionarla con alguna función en este clon tolerante a Cr(III). 
Por el contrario, tras el cruce de datos entre aquellos obtenidos con la banda proteica 
de 23,052 KDa y los incluidos en los respectivos bancos de proteínas, se ha podido 
establecer una baja concordancia (Figura 5.3-1) entre ésta y la secuencia aminoacídica 
de una pequeña GTPasa relacionada con la familia RAB, la cadena C incluida dentro 
del complejo proteico Intraflagellar Transport Complex 25-27, identificada a partir del 
genoma del alga verde Chlamydomonas reinhardtii, y cuyo peso molecular de 27,76 
KDa (Bhogaraju et al., 2011) es coincidente con el obtenido en este estudio para la 







Figura 5.3-1. Puntos de coincidencia sobre la secuencia de la proteína GTPasa RAB, a 
partir de los fragmentos secuenciales obtenidos de la banda proteica de 23,052 KDa. 
 
De las dos secuencias aminoacídicas comparadas, la correspondiente a la relación 
carga/masa de 2183,90 se encuentra en la zona inicial no específica, mientras que la 
correspondiente a 1982,00 se halla inmersa dentro del dominio conservado de la 






Figura 5.3-2. Dominio conservado donde se encuentra la cadena C de la GTPasa 
identificada, y la superfamilia proteica a la que pertenece. 
 
La familia RAB está incluida dentro de la superfamilia P-Loop NTPase, que incluye 
las tres principales familias de proteínas motoras: miosinas, kinesinas y dineínas. De 
ellas, las kinesinas intervienen en el transporte anterógrado de vesículas, es decir, que 
implican un movimiento hacia la parte más distal de la célula, mientras que las 
dineínas emplean los mismos raíles pero dirigen las vesículas a la parte más proximal 
de la célula, por lo que su transporte es retrógrado (Berg et al., 2002). Miembros de la 
familia de kinesinas han sido identificadas en la mayoría de los organismos, incluidas 
plantas superiores (Reddy, 2001; Reddy y Day, 2001) y algas unicelulares (Abdel-
Gany et al., 2005). De igual forma, proteínas pertenecientes a los grupos de kinesinas y 
dineínas han sido localizadas en algas unicelulares (Holzinger y Lütz-Meindl, 2003; 
Freshour et al., 2007). 
La familia RAB de GTPasas monoméricas incluye componentes centrales de la 
maquinaria de transporte de vesículas. La familia es sumamente compleja, con un gran 
número de parálogos (genes pertenecientes a una misma especie biológica que derivan 
de otro por duplicación) diferentes que van desde más 60 en humanos (Pereira-Leal y 
Seabra, 2001) o hasta 300 en Trichomonas vaginalis (Carlton et al., 2007). Las 
proteínas RAB regulan los distintos pasos en la red de tráfico incluyendo la formación 
de las vesículas desde las membranas donantes, el transporte de vesículas, y su fusión 
con la membrana de destino (Zerial y McBride, 2001; Grosshans et al., 2006). Las 
relaciones evolutivas entre la familia de RAB y la especialización funcional de 
parálogos individuales no se conocen, pero varias subclases RAB antiguas, cada una 
con una función especializada, probablemente se han conservado a través de una 
amplia gama de organismos eucariotas (Pereira-Leal y Seabra, 2001). 
Por ello, la expresión proteica obtenida puede estar íntimamente relacionada con la 
presencia de cromo en las paredes celulares y su transporte al interior celular, tal y 
  
114 
como quedó demostrado con los resultados mediante el estudio ultraestructural de las 
células de DcCr(III)R30. Su aparición implicaría que el flujo del metal a través de la 
membrana es un proceso muy dinámico en el que los compartimentos intracelulares 
estarían comunicados mediante estructuras túbulo-vesiculares, transportando 
moléculas de carga a su destino (Deneka et al., 2003). Así, según lo descrito por estos 
autores, el transporte quedaría conformado en un compartimiento donante y navegaría 
a través del citoplasma hasta la organela de destino, sobre la cual se anclaría y 
fusionaría. Muchos de estos eventos estarían regulados por la acción conjunta entre 
GTPasas RAB relacionadas y sus proteínas efectoras. Las vesículas de transporte 
desempeñan un papel central en el tráfico de moléculas entre los diferentes 
compartimentos estancos de la vía secretora. Las vesículas están igualmente 
involucradas en el transporte del material recogido en la superficie celular, por lo que 
este tipo de transporte vesicular supone una importante actividad celular, responsable 
del tráfico molecular entre una variedad de compartimentos estancos. La selectividad 
de transporte, por lo tanto, es clave para mantener una organización celular funcional 
(Cooper, 2000).  
Adicionalmente, algunos autores han establecido una relación entre estos tipos de 
proteínas con el fenómeno de transducción de señales, desde la membrana al interior 
celular, controlando una amplia gama de actividades incluyendo la defensa contra 
patógenos y la tolerancia a estrés, siendo cruciales para la detección y respuesta a 
señales ambientales (Ellis y Milles, 2001; Assmann, 2002; Agrawal et al., 2003). Por 
tanto, esta expresión proteica, aparecida en el clon de D. chlorelloides tolerante a 
Cr(III) y que sin embargo no aparece en la cepa salvaje, podría ser una de las claves 
para comprender la capacidad de este clon para sobrevivir en un medio rico en este 
metal. Estos resultados serían compatibles con la idea establecida de que estas 
proteínas son la clave para comprender la regulación del transporte vesicular 





















1. La presencia de cromo trivalente en ambientes acuáticos de agua dulce resulta 
tóxico para el alga verde Dictyosphaerium chlorelloides, siendo así además en una 
magnitud similar al efecto adverso inducido por la forma hexavalente bajo las mismas 
circunstancias,  
2. El análisis toxicológico de exposiciones a Cr(III) sobre la cepa salvaje de 
Dictyosphaerium chlorelloides revela diferencias en el riesgo toxicológico, 
apareciendo mayor sensibilidad cuando se evalúa  a través de la actividad fotosintética 
que cuando se hace por la inhibición del crecimiento celular, con un nivel de riesgo 
catalogado como entre “moderadamente tóxico” y “poco tóxico”, dependiendo del 
parámetro de valoración. 
3. En los cultivos del alga verde Dictyosphaerium chlorelloides con una concentración 
de cromo trivalente incompatible con la supervivencia de estos organismos, a pesar de 
disminuir casi en su totalidad la población celular, algunas de ellas obtienen un grado 
de tolerancia que las permite sobrevivir en este ambiente extremo y generar una 
población estable de células de Dictyosphaerium chlorelloides resistentes a Cr(III), que 
puede ser mantenida en condiciones de laboratorio. 
4. La población celular de Dictyosphaerium chlorelloides tolerante a Cr(III) obtenida 
en laboratorio, es capaz de crecer en un medio con niveles de CR(III) entre 18 y 35 
veces superiores al necesario para destruir completamente una población de la cepa 
salvaje dependiendo, al igual que el anterior, del parámetro de valoración. 
5. El análisis ultraestructural de las células tolerantes a Cr(III) revela que éstas, para 
poder sobrevivir en este ambiente rico en cromo trivalente, ha modificado 
significativamente su morfología, optando por un drástico cambio geométrico de 
pérdida de esfericidad, engrosamiento de la pared celular y una gran vacuolización 
intracelular.  
6. Los cambios morfológicos observados en estas células tolerantes a Cr(III) son 
completamente diferentes a los aparecidos en poblaciones celulares de 
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Dictyosphaerium chlorelloides tolerante a Cr(VI), lo que denota diferencias de 
estrategia de supervivencia dependientes del estado de oxidación de este metal pesado. 
7. El seguimiento de la presencia de cromo por las estructuras celulares, mediante 
espectroscopía de energía dispersiva de rayos X, ha puesto en evidencia su distribución 
por todas aquellas organelas estudiadas, en forma de precipitados electrodensos 
acumulados en ellas, lo que supone una de las variantes de detoxicación empleada por 
estas células. 
8. El análisis electroforético de muestras procedentes del clon de Dictyosphaerium 
chlorelloides tolerante a Cr(III), ha revelado la presencia de al menos dos bandas 
proteicas isoeléctricamente ausentes en las muestras procedentes de la cepa salvaje de 
Dictyosphaerium chlorelloides, con pesos moleculares de 23,052 y 153,462 KDa. 
9. El análisis proteómico de la banda proteica correspondiente a la de mayor tamaño, 
153,462 KDa., mediante el cruce de datos entre las secuencias de novo obtenidas en 
los respectivos blast y las secuencias almacenadas en los distintos bancos de datos 
proteicos, no ha permitido obtener ninguna concordancia, de lo que se desprende que 
esta proteína no ha sido aún secuenciada y por tanto se desconoce su naturaleza. 
10. Por el contrario, en el análisis proteómico de la banda proteica correspondiente a la 
de menor tamaño, 23,052 KDa., el cruce de datos con los bancos de datos ha 
establecido una baja concordancia entre ésta y la secuencia de la cadena C de una 
pequeña GTPasa incluida en el complejo proteico Intraflagellar Transport Complex 
25-27, identificada a  partir del genoma del aga verde Chlamydomonas reinhardtii. 
Dicha concordancia se sustenta tanto en la similitud de peso molecular, 23,052 frente a 
27,76 KDa., como en las coincidencias obtenidas comparando las secuencias a partir 
de los 2 polipéptidos principales obtenidos. 
11. Ambas secuencias polipeptídicas se asocian con la familia proteica RAB, incluida 
dentro de la superfamilia P-Loop NTPasa, la cual incluye a las principales familias de 
proteínas motoras, apareciendo un en la zona inicial no específica, y la otra inmersa en 
el dominio conservado de la superfamilia. Esta expresión proteica podría estar 
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